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CHAPITRE I 


LA BIOÉVALUATION : PRÉSENTATION GÉNÉRALE 
DES CONCEPTS ET DES RECHERCHES 


1 — GESTION ÉCOLOGIQUE 
DE L'ESPACE ET BIOÉVALUATION 


La problématique de la conservation de la nature mani- 
feste depuis quelques années une évolution encore discrète 
mais d’une extrême importance. En schématisant un phéno- 
mène en réalité fort complexe, l'on peut dire que cette pro- 
blématique passe d’une approche «éclatée» à une démarche 
«intégrée». 


Dans la loi du 10 juillet 1976 relative à la protection de la 
nature, par exemple, la part essentielle des mesures décidées 
concerne d’une part la protection de certaines espèces de la 
flore et de la faune sauvages, d'autre part celle de portions 
d'espace. Ces mesures s'appuient sur la possibilité de dresser 
des listes limitatives d'espèces et de délimiter certains lieux, 
Pour ce faire il faut évidemment disposer de critères permet- 
tant de distinguer ce qui doit être protégé de ce qui ne le 
mérite pas. Dans cette perspective, la Loi emploie fréquem- 
ment la notion de «caractère remarquable». Lourde d'ambi- 
guité, cette expression porte en germe les difficultés que 
rencontre la hiérarchisation des espèces et des éspaces en 
termes de valeur patrimoniale. 


En même temps, la Loi prépare l'évolution que l'on dis- 
cerne actuellement, car, est-il écrit, «il est du devoir de cha- 
cun de veiller à la sauvegarde du patrimoine naturel dans 
lequel il vit». Ainsi se trouvent affirmées à la fois l'omnipré- 
sence du patrimoine naturel et la nécessité d’agir partout en 
vue de sa conservation. De ce fait la Loi restitue toute son 
importance à la nature ordinaire. Cependant, elle ne propose 
pas de mesures précises pour en assurer la conservation, ce 
qui se comprend : il serait irréaliste de légiférer sur les rap- 
ports quotidiens de chaque individu, de chaque collectivité, 
de chaque entreprise avec les composantes naturelles de leurs 
environnements. Mais, implicitement, la Loi invite à une 
réflexion sur ces rapports et sur les moyens de les organiser 
dans le cadre d'une gestion rationnelle du patrimoine 
naturel. 


Il est désormais banal de rappeler que la protection des 
espèces sauvages n'est possible que si l'on protège en même 
temps les milieux dont elles dépendent pour l’accomplisse- 
ment de leur cycle vital. Il est non moins banal d’affirmer que 
ce n’est pas en transformant en sanctuaires quelques lopins 
de terre et en artificialisant tout le reste que l’on conservera le 
patrimoine naturel. Les notions de réseau trophique, d'éco- 
système et de cycle biogéochimique ont fait reconnaître la 
réalité du tissu d’interdépendances souvent subtiles qui crée 
l'unité de la Biosphère. On ne saurait trop insister sur cet 
apport conceptuel majeur de l'Écologie, qui conduit à repen- 
ser entièrement les rapports de l’homme à la nature ;en même 
temps, on ne peut que stigmatiser le retard culturel de trop de 
décideurs et d'agents économiques, incapables d’une pensée 
autre qu'étroitement sectorielle, et dont les actions sont trop 
souvent en infraction avec l'esprit de la Loi. 


Reconnaître l'unité fonctionnelle des espaces, c'est admet- 
tre du même coup la nécessité d’une gestion d'ensemble, Des 
réflexions telles que celles menées pour l'Association Inter- 
nationale des Entretiens Écologiques (A.1.D.E.C., 1984) font 
ainsi apparaître la nécessité d'intégrer préoccupations socio- 
économiques et écologiques. L'objectif général d’une telle 
gestion pourrait être formulé ainsi : organiser l’espace en 
tenant compte à la fois des besoins divers des groupes 
humains et des contraintes imposées par les conditions natu- 
relles, de façon à assurer aux systèmes écologiques une capa- 
cité optimale d’autorégulation et à préserver les potentialités 
évolutives des composantes biologiques de l'environnement. 
Il est tout spécialement important d'apprécier les besoins en 
productions naturelles par comparaison avec la productivité 
des écosystèmes, et de savoir si l'exploitation de ceux-ci doit 
ou non se perpétuer à long terme. 


Une telle définition appelle évidemment de nombreuses 
discussions qu'il n'y a pas lieu de toutes développer ici. 
Quelques points méritent cependant d’être soulignés. 


L'objectif est bien la réalisation d'un compromis : si toute 
la nature ne peut être conservée en l’état, les hommes ne 
peuvent pas pour autant en faire n'importe quoi. Ce com- 
promis doit être élaboré en tenant compte de deux impératifs 
essentiels que sont le maintien des capacités d'autorégulation 
et la préservation des potentialités évolutives. Le premier 
impératif exige le respect des mécanismes assurant la stabili- 
sation des milieux ; le faire, c’est réaliser une prévention 
génératrice à moyen terme d'économies substantielles. Le 
second élargit la perspective au long terme, en demandant 
que soit conservée la capacité d'adaptation, donc de chan- 
gement, des espèces et des systèmes écologiques. Sans doute 
des considérations scientifiques justifient-elles déjà cette 
orientation, mais il s'y ajoute des considérations éthiques. 
Comme le soulignent FRANKEL et SOULE (1981), les 
hommes ont une responsabilité vis-à-vis de la continuation 
du processus évolutif. 


L'élaboration de principes de gestion écologique des 
espaces naturels tenant compte de ces impératifs est une 
tâche d'autant plus ardue que les connaissances sur les méca- 
nismes de stabilisation et les capacités d'adaptation des sys- 
tèmes écologiques sont encore bien modestes. Il y a là un 
champ de recherche qui demanderait davantage d'efforts. 
Cependant, c’est maintenant et chaque jour que se posent 
concrètement des problèmes d'organisation rationnelle des 
espaces. Pour une large part, l’action reste donc nécessaire- 
ment empirique ; par conséquent, elle doit être prudemment 
menée. 


Dans le cadre de la gestion d'ensemble d'un territoire, les 
actions relatives aux systèmes écologiques ressortissent à 
quatre catégories : 


— la conservation, qui exige souvent une intervention 
dynamique sur les espaces protégés, afin d'en maintenir 
l'équilibre ; 
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— la restauration des espaces de valeur en voie de dégra- 
dation ; 


— la transformation de certaines espaces pour leur confé- 
rer une nouvelle fonction répondant à des besoins individuels 
ou collectifs ; 


— Ja surveillance, observation qualitative et quantitative 
de descripteurs rendant compte de l’état des systèmes 
écologiques. 


Chaque territoire porte des écosystèmes assemblés selon 
une structure et régis par des règles de fonctionnement qui 
sont le produit d’une histoire à la fois écologique (climatique, 
biologique, géomorphologique…) et humaine, histoire qui se 
poursuit actuellement. Les interventions humaines se rév 
lent souvent comme des facteurs de détournement de l’his- 
toire écologique, conduisant à une artificialisation plus ou 
moins poussée des milieux et une modification du réseau des 
dépendances entre écosystèmes. Ces assemblages localisés 
d’écosystèmes interdépendants qui ont été modelés par une 
histoire écologique et humaine commune ont été désignés par 
le terme d'écocomplexe (BLANDIN et LAMOTTE, 1985). 
C'est ainsi un niveau d'intégration supérieur à celui des éco- 
systèmes qui est mis en relief et qui correspond assez bien à 
l'échelle des espaces pouvant concrètement faire l'objet de 
projets de gestion intégrée. 


Quelles que soient les actions envisagées dans ces projets, 
elles ne peuvent être entreprises que si, au préalable, l'éco- 
complexe a fait l'objet d’un diagnostic nécessairement inter- 
disciplinaire. En ce qui concerne les écosystèmes, l'objectif 
est de porter un jugement sur leur état et leurs potentialités, 
en fonction des contraintes créées, directement ou indirecte- 
ment, par les actions humaines : chaque écosystème doit être 
évalué en tant que système écologique et en tant que produit 
social. Le diagnostic écologique ne peut donc prendre sa 
pleine signification que s’il est articulé à un diagnostic cultu- 
rel et économique faisant apparaître l'histoire des milieux, la 
façon dont ils sont perçus, les usages dont ils ont fait et font 
l'objet. 


Le diagnostic écologique d’un écocomplexe est à lui seul 
une opération extrêmement lourde : il faut apprécier l’état 
structural et fonctionnel des écosystèmes, analyser les ré- 
seaux d'interactions qui les associent, évaluer leurs potentia- 
litésen fonction des contraintes actuelles et futures. De nom- 
breuses techniques doivent être mises en oeuvre de façon 
complémentaire. Les mesures physiques et chimiques per- 
mettent de caractériser les conditions dans lesquelles fonc- 
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tionnent les systèmes écologiques au moment des analyses, 
mais elles ne peuvent évidemment conduire seules à des 
conclusions quant à la structure, au fonctionnement et à la 
dynamique évolutive de ces systèmes. Pour ce faire, des 
méthodes prenant en compte les organismes vivants eux- 
mêmes sont indispensables. Il peut être fait appel à diverses 
branches de la Biologie, mais ce sont a priori les techniques 
relevant spécifiquement de l'Écologie qui devraient être les 
plus importantes, eu égard à la nature des objets étudiés. 


Le terme de BIDÉVALUATION commence à être utilisé 
pour désigner l'ensemble des procédures à fondements bio- 
logiques qui peuvent servir à l'établissement de diagnostics 
écologiques. À l'heure actuelle, on est encore loin de disposer 
d'un corpus de méthodes solidement établies. La figure 1 met 
en relief quelques aspects de la situation présente. A partir 
des résultats de la recherche — qui forme un continuum 
depuis les travaux les plus fondamentaux jusqu’au domaine 
des applications —, des tentatives sont faites pour proposer 
des méthodes conduisant à des diagnostics «expérimentaux». 
L'analyse critique de ceux-ci, faite de préférence avec des 
utilisateurs potentiels des résultats, permet de dégager les 
besoins de recherche pour la mise au point de procédures 
définitives. Lorsque ceci est fait (ce qui est rare encore), des 
diagnostics «opérationnels» peuvent être réalisés, qui débou- 
chent sur la conception et la mise en oeuvre d'une gestion 
effective. Les résultats de celle-ci devraient faire l’objet d’un 
contrôle : par une répétition de tout ou partie des procédures 
de diagnostic, l'adéquation des résultats aux objectifs de la 
gestion devrait être évaluée. Ceci pourrait conduire de nou- 
veau à une analyse critique des procédures utilisées, et ren- 
voyer le cas échéant à la recherche. afin de les améliorer. 


Il n'y a là rien que de très classique : il doit bien sûr 
s’instaurer un réel va-et-vient entre la recherche et ses appli- 
cations. De telles évidences ne sont cependant pas inutiles à 
rappeler ici, car il sera important de voir si le domaine de la 
bioévaluation fonctionne effectivement de cette manière. 


II — BIOÉVALUATION : 
APPROCHE ÉPISTÉMOLOGIQUE 


Ce qui précède montre que le concept de bioévaluation ne 
peut prendre sa pleine signification que dans le cadre d’une 
définition précise des rapports entre hommes et milieux natu- 
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FIG. 1. — Procédure de mise au point de méthodes de diagnostic en vue de la gestion d’un écocomplexe. 


rels, reflet d’une «philosophie» (1) des relations Homme- 
Nature. En tant qu’ensemble de procédures, la bioévaluation 
sera constituée de façon à apporter des réponses aux ques- 
tions particulières produites par cette philosophie : ainsi 
prendra-t-elle des formes distinctes selon qu’on se limitera à 
une conception purement protectionniste de la nature «re- 
marquable» ou qu'on envisagera une gestion intégrée des 
milieux naturels. Dans les deux cas toutefois, la bioévalua- 
tion doit conduire à des choix, qu'il s'agisse de désigner des 
‘espèces et des milieux à protéger, où des actions à entrepren- 
dre pour conserver, restaurer ou transformer des écosys- 
tèmes. À un moment ou à un autre, les diagnostics ne peuvent 
donc éviter de classer espèces ou milieux selon des échelles de 
valeurs. Il y a là un problème redoutable : les choix ne sont-ils 
pas culturels, en dernier ressort, et non déterminés par un 
Savoir scientifique ? 


Il est donc indispensable d'analyser de façon critique la 
manière dont les scientifiques construisent des échelles de 
valeur : leurs recherches, leurs choix méthodologiques et, 
finalement, les instruments de diagnostic qu’ils proposent 
doivent être largement déterminés par le système de pensée 
dans lequel ils fonctionnent. 


En Écologie, il n'y a pas encore de système de pensée qui ait 
la dimension d’une véritable théorie unificatrice, offrant une 
interprétation d'ensemble de la structure, des fonctionne- 
ments et de l’évolution des systèmes écologiques à tous les 
niveaux d'intégration. Seuls les travaux de Mac ARTHUR et 
WILSON (1967) constituent un effort réussi de théorisation 
qui a été d’une extraordinaire fécondité, y compris dans le 
domaine de la conservation de la nature (FRANKEL et 
SOULE, 1981). Ilest en effet tentant de transposer la théorie 
de la dynamique des communautés insulaires à la conception 
des réserves naturelles, «iles» subsistant au sein d'espaces 
devenus écologiquement autres. Cependant, l'esthétique 
attrayante d'une théorie ne suffit pas à la rendre réaliste. 
JANZEN (1983) rappelle que les réserves s’insèrent dans un 
réseau d'interactions avec les écosystèmes modifiés voisins, 
et que le jeu de ces relations peut être tout aussi destructeur de 
l'organisation des écosystèmes préservés que l'extinction de 
grands carnivores liée aux dimensions trop restreintes des 
réserves : on le voit, l'évaluation de la dynamique évolutive 
des écosystèmes ne peut se faire qu'en raisonnant à l'échelle 
des écocomplexes. 


Des théories comme celles de Mac ARTHUR et WILSON 
peuvent surtout aider à définir l'étendue des réserves, leurs 
positions relatives, leur mode de gestion, Mais, en amont, il 
faut disposer de moyens de diagnostic pour déterminer les 
écosystèmes pouvant faire l'objet de mesures conservatoires. 
C'est donc plus précisément ici que les systèmes dominants 
peuvent influer sur la conception de méthodes de bioévalua- 
tion. 


Il existe en Écologie des idées couramment admises à 
propos des liens entre la stabilité d’un écosystème et sa diver- 
sité, idées dans lesquelles bien des discours «conservation- 
nistes» puisent leurs arguments. Ces idées forment une 
«pseudo-théorie» dont il est utile de comprendre le succès : 
l’article de NEF (1977), intitulé «fonctions, gestion, évalua- 
tion de l’environnement», peut y aider. 


NEF, après avoir affirmé que la diversité est à la base de 
l'optimisation de productions dans le monde vivant, écrit : 
«Cette diversité résulte d'évolutions qui se retrouvent, paral- 
lèles, à l'échelle de l'individu (de l'oeuf à l'adulte), de l’en- 
semble du monde vivant (de la première vie jusqu'au foison- 
nement actuel des espèces) ou dans les communautés vivan- 
tes. Pour illustrer ce dernier cas, comparons par exemple des 


1) Terme pris ici dans son sens ordinaire de «conception que l'on se fai des problèmes de la 
Vie, du monde» (LAROUSSE). 
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communautés jeunes avec des communautés climaciques 
(...). D'une façon très générale, les premières, caractérisées 
par peu d’espèces et peu d'interactions, ont une productivité 
brute moindre et moins variée que les secondes, riches en 
niches écologiques, c'est-à-dire en espèces et fonctions». 
L’accroissement de la diversité est ainsi associé à l’idée de 
maturation, donc d'acquisition d’un état parfait, l’état adulte 
pour un individu, l'état climacique pour un écosystème. 


L'auteur développe ensuite l'idée que la diversité se traduit 
par des interconnexions entre des fonctions différentes, entre 
des mécanismes de régulation. Il y a ici prégnance des 
conceptions classiques en biologie des organismes, selon les- 
quelles les êtres vivants sont devenus de plus en plus com- 
plexes au cours de l’évolution, acquérant ainsi davantage de 
mécanismes de régulation et devenant plus autonomes vis-à- 
vis des contraintes ambiantes. 

Ces idées, profôndément ancrées dans la pensée biologique 
courante, sont en outre renforcées chez bien des écologistes 
par des analogies avec les sciences humaines, NEF (1977), 
par exemple, souligne que, comparées aux sociétés primi- 
tives, les sociétés très développées se caractérisent par une 
grande diversification des activités, associée à une producti- 
vité beaucoup plus grande. On retrouve ici l’analogie fré- 
quente «niche écologique-métier», dont l'efficacité pédago- 
gique ne justifie peut-être pas son élévation au rang d'homolo- 
gie d'intérêt théorique. Il y a là un Vrai problème. En effet, 
c’est sur cette analogie que NEF (1977)s’appuie pour donner 
une signification théorique à la notion de rareté ; il écrit en 
effet : «Au fur et à mesure que s'accroît la spécialisation et la 
diversification, apparaissent des fonctions de moins en moins 
fréquemment «nécessaires» ; dans les systèmes les plus diver-. 
sifiés on rencontrera plus de «professions» rares. Ceci montre 
la signification biologique profonde du concept de rareté, 
signification dont nous aurons besoin lorsqu'il s'agira d’es- 
timer la valeur biologique d’un système. Dans le cadre du 
Colloque «L'évaluation biologique des territoires par la 
méthode des indices biocoenotiques», tenu en mars 1980 à 
l'Institut Européen d'Écologie de Metz, NEF (1981) a déve- 
loppé ses idées sur les procédures d'évaluation. Il a tout 
particulièrement attiré l'attention sur la nécessité de distin- 
guer d’une part la qualité biologique intrinsèque (Q.B.I.) d’un 
milieu, d’autre part sa valeur biologique. «La qualité biologi- 
que intrinsèque est, par définition, indépendante de toute 
considération anthropocentrique et se déduit des caractéris- 
tiques des phénomènes vivants». En revanche, la valeur bio- 
logique est relative à ce que le milieu, l’espace considéré 
«apporte à la qualité de vie de l'homme». 


On retrouve ici la vieille affirmation d’une réalité objec- 
tive, indépendante des diverses perceptions que l’homme 
peut en avoir en fonction de ses préoccupations. N'entrons 
pas dans un débat philosophique qui donnerait une certaine 
idée de l'éternité. Constatons en revanche un problème essen- 
tiel : la distinction faite par NEF rend nécessaire l’élabora- 
tion de moyens d'évaluation différents, les uns devant rendre 
compte de «l’en-soi» des systèmes écologiques, les autres 
devant mettre en évidence l'adéquation de ces systèmes à tel 
ou tel besoin des hommes. En d’autres termes, il faudrait que 
l’on puisse mesurer la Q.B.I. des milieux pour les classer 
ensuite hiérarchiquement ; il faudrait ensuite qu’on puisse 
définir en quoi ces milieux sont susceptibles de contribuer à 
tel ou tel aspect de la qualité de vie des hommes, puis bâtir des 
échelles d'évaluation permettant aussi des classifications 
hiérarchiques. 


Comment donc développer des moyens d'évaluation «ob- 
jective» ? Il faut bien voir que le concept de qualité intrinsè- 
que est indissociable de celui d'état idéal. Ceci ressort très 
bien du texte de NEF (1981), qui affirme — il s’agit là d’une 
théorie écologique courante — que l’évolution naturelle de 
tout système le conduit vers un stade «optimal», le climax. Ce 
processus, précise l’auteur, se traduit par une augmentation 
de la biomasse, de la production, de la diversité, de la com- 
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plexité, de la spécialisation des composantes (chacun deve- 
nant ainsi plus rare), etc. NEF peut alors écrire : «Ilest aisé de 
poser que les caractéristiques «recherchées» par la vie corres- 
pondent à la qualité maximale, et de baser sur ce principe le 
choix des méthodes d'évaluation biologique des systèmes 
vivants». 


En quoi l'évaluation de la qualité biologique des systèmes 
écologiques peut conduire à leur hiérarchisation n'apparaît 
pas clairement. Pris à la lettre, le texte de NEF laisse penser 
que l'évaluation devrait déterminer la «distance» à laquelle 
un système se trouve de la qualité maximale possible. Reste à 
savoir si cet écart tient à ce que l'évolution naturelle du 
système vers son état climacique n'est pas encore achevée, ou 
s'ilest dû à des causes extrinsèques maintenant le système 
éloigné de son état «parfait». Il y a là une profonde ambi- 
guïté, relevée aussi par VERNEAUX (1984) à propos de 
l'évaluation de la qualité des eaux courantes. 
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FIG.2.— Types d'évaluation d'un écosystème envisageables dans le 
cadre de la théorie climacique 


Approfondissons ce problème à l'aide d’un schéma (Fig. 
2). Dans l'hypothèse où un système écologique, soumis à la 
seule dynamique naturelle, évoluerait par étapes définies vers 
un état climacique, trois types d'évaluation pourraient être 
envisagés : 


— évaluation de la distance entre l’état théorique corres- 
pondant à l’état présent et l'état climacique, ce qui serait une 
évaluation de la Q.B.I. si l’on s’en tient à la lettre du texte de 
NEF (1981) ; 


— évaluation de la distorsion éventuelle entre l'état actuel 
du système et l’état théorique correspondant, la distorsion 
étant due à des modifications anthropiques ; 


— évaluation de la capacité du système, compte-tenu de 
sonétatactuel, à évoluer vers l'état climaciqueenrejoignant, 
plus ou moins tôt, sa ligne d'évolution théorique ; ceci pour- 
rait être considéré d'un certain point de vue, comme une 
évaluation des potentialités du système. 


On le voit, la théorie climacique pèse fortement sur la 
signification des évaluations envisageables. Sa force tient en 
particulier à la fascination qu'exercent toujours sur l'esprit 
les concepts exprimant l'équilibre, la stabilité, la perma- 
nence, tel celui de climax. 


En Écologie, comme souvent en Biologie, à des points de 
vue cherchant à rendre compte surtout des phénomènes répé- 
titifs et de la stabilité des structures s'opposent des recherches 
considérant essentiellement les phénomènes évolutifs : les 
théories gravitant autour du concept de stratégie adaptative 
contrastent ainsi avec la théorie climacique en mettant l’ac- 
cent sur les processus d'adaptation par le changement. Il faut 
donc se demander comment peut être conçue la bioévalua- 
tion dans un tel cadre théorique. La transposition à l'échelle 
des systèmes plurispécifiques du concept de stratégie adapta- 
tive conduit à rechercher dans l'organisation des communau- 
tés les traits structuraux et fonctionnels qui déterminent leur 
capacité d'adaptation (BLANDIN er al., 1976; BLANDIN, 
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FIG. 3, — Types d'évaluation d'un écosystème envisageables dans le 
cadre des théories sur les stratégies adaptatives. 


1980). Un écosystème n'est alors plus conçu comme un état 
transitoire plus ou moins proche d’un état final stable, mais 
comme une étape dans le déroulement d’une histoire particu- 
lière, au cours de laquelle des structures et des fonctionne- 
ments ont été sélectionnés, qui conditionnent les possibilités 
d’adaptation ultérieure. 


Dans ce contexte, la bioévaluation prend une signification 
quelque peu différente (Fig. 3). À condition que la théorie ait 
dégagé des relations claires entre structure, fonctionnement 
et possibilités adaptatives, le diagnostic d'un écosystème 
devrait effectivement permettre de définir ses potentialités. 
La hiérarchisation d’écosystèmes de même type selon l’am- 
pleur de leurs potentialités devrait alors être possible. Dans le 
cas d'écosystèmes modifiés par l'homme — en quelque sorte 
«détournés» de leurs tendances évolutives propres —, la 
bioévaluation permettrait là aussi de préciser la distorsion 
structuro-fonctionnelle qui en résulte, donc le degré de modi- 
fication des potentialités adaptatives. Toutefois, apprécier 
une modification suppose qu’une référence soit connue, ce 


qu'ici la théorie ne fournit pas. En l'absence d’un repère 
«absolu», auquel correspondrait une qualité biologique 
intrinsèque maximale, il est seulement possible de comparer. 
les potentialités d'écosystèmes de même type, mais modifiés à 
des degrés divers. 


Ainsi, deux différences majeures apparaissent entre cette 
démarche et les approches relevant de la théorie climacique : 


— en l'absence d'un état idéal stable dont l'écosystème 
concret serait plus ou moins écarté (développement inachevé, 
perturbation durable), on n'évalue évidemment pas la capa- 
cité du système à atteindre cet état, donc à évoluer dans une 
direction donnée, mais sa capacité à subsister en changeant, 
en réponse à des modifications environnementales d’origine 
naturelle ou humaine (adaptation dynamique) ; 


— en l'absence de lois définissant les étapes du dévelop- 
pement naturelde l'écosystème (voir les théories sur les suc- 
cessions), une classification hiérarchique ne peut se faire 
qu'entre écosystèmes concrets contemporains, Sur la base de 
l’amplitude de leurs potentialités adaptatives. 


Une bioévaluation menée dans le cadre d’une théorie des 
stratégies adaptatives peut donc paraître plus «objective», 
dans la mesure où elle ne fait pas appel à une conception 
«idéale»: des écosystèmes : on ne parle plus de stabilité, de 
maximalisation de la production en rapport avec l’accrois- 
sement de la complexité, etc. En réalité, d’autres difficultés 
surgissent : à la «rigidité» du concept de climax, on substitue 
le flou de la notion de capacité d'adaptation : comment 
apprécier la capacité d’un système à se modifier dans le futur 
en réponse à des conjonctions d'évènements parfois diffici- 
lement prévisibles ? Comment mesurer cette capacité et la 
comparer d’un écosystème à un autre ? 


La possibilité de répondre à ces questions conditionne le 
passage d’une bioévaluation purement empirique à une bioé- 
valuation rationalisée, 


Au plan méthodologique, la détermination des capacités 
d’adaptation des systèmes écologiques relève de l’actualisme. 
Par l'étude des comportements des systèmes actuels, par la 
comparaison de systèmes contemporains dont on sait à 
quelles contraintes ils ont été et sont soumis, on peut espérer 
dégager les relations-clés entre organisation actuelle et 
potentialités, et donc projeter dans le futur les mécanismes 
présents. 


D'une façon générale, quel que soit le cadre théorique 
choisi, tout se ramène au problème classique de la définition 
des liens entre structures et fonctionnements. De ce point de 
vue, la «théorie» diversité-complexité-spécialisation (rareté) 
-Stabilité paraît avoir un avantage, puisqu'elle dit que la 
stabilité découle de l'importance des mécanismes homéosta- 
tiques, plus nombreux dans les systèmes plus complexes et 
plus diversifiés. De ce fait, des critères d'évaluation signi- 
fiants peuvent être mis en avant : la diversité spécifique et le 
taux moyen de spécialisation (NEF, 1977, 1981). Malheureu- 
sement, cet édifice est bien fragile, car le lien causal entre 
diversité et stabilité n’a jamais été démontré, nisurle terrain, 
ni de façon théorique (voir par exemple GOODMAN, 1975). 
Peut-être faudrait-il rechercher l’éventuelle signification de 
la richesse et de la diversité spécifiques vis-à-vis des potentia- 
lités adaptatives des écosystèmes ? À mon sens, cela ne sera 
fructueux que dans le cadre d’une bonne connaissance de 
l’organisation spatio-temporelle des réseaux d'interactions, 
donnant un contenu concret au concept de complexité, et 
d’une prise en compte de l’idée de redondance fonctionnelle 
de certaines espèces (BLANDIN er al., 1976) : la coexistence 
d'espèces biologiquement équivalentes est peut-être tout 
aussiimportante pour l'adaptation des écosystèmes que celle 
d’espèces étroitement spécialisées dans de multiples fonc- 
tions différentes. 


De l'ensemble de ces réflexions, quelques conclusions peu- 
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vent être tirées qui, mettant en perspective le sens et la portée 
de la bioévaluation, permettront ultérieurement de mieux 
apprécier l'intérêt des multiples méthodes de diagnostic que 
tentent de mettre au point les écologues. 


ILest clair, tout d'abord,que l'esprit même de la bioévalua- 
tion change en fonction du système théorique qui la sous- 
tend: on ne fera pas dire la même chose à un diagnostic de la 
qualité biologique intrinsèque d’un écosystème, concept qui 
n’a de sens que dans le cadre de la théorie climacique, et àune 
évaluation des potentialités évolutives fondée sur une théorie 
des stratégies adaptatives. Il est assurément trop tôt pour 
juger de la plus ou moins grande utilité de ces différentes 
approches, mais il faut reconnaître qu'espérer atteindre la 
qualité intrinsèque d’un système écologique est irréaliste : il 
n’y a pas de connaissance objective, mais seulement des 
connaissances normalisées. 


La normalisation, qui se traduit par un choix de critères 
dans un cadre théorique déterminé, peut permettre la consti- 
tution d'échelles de valeurs non pas absolues, mais relatives : 
un classement hiérarchique des écosystèmes sur critères 
scientifiques peut donc être fait, sans considération des 
usages qu'en ont les divers agents socio-économiques. On 
pourra alors parler d'échelles de valeur écologique. Mais 
qu'on ne s'y trompe pas : les scientifiques sont aussi des 
usagers des milieux naturels et le poids qu'ils accordent aux 
divers critères peut très bien refléter des choix dont les moti- 
vations ne sont pas strictement scientifiques. 


Finalement, c’est dans le cadre de diagnostics interdisci- 
plinaires sur des écocomplexes que les écosystèmes écolo, 
quement évalués pourront être appréciés quant à leur parti- 
cipation à la «qualité de la vie» (Fig. 4). Comme nous l'avons 
vu, NEF (1981) parle alors de valeur biologique. Afin de lever 
toute ambiguïté, ne vaudrait-il pas mieux parler d'emblée de 
valeur sociale, en recouvrant ainsi l'appréciation à la fois 
économique et culturelle des milieux naturels ? 
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FIG. 4. — Position dela bioévaluation dans un diagnostic inter- 
disciplinaire. 


Enfin, l'évaluation n'aurait guère de sens hors de toute 
référence au temps : une valeur sociale peut-elle être la même 
quand on considère le court terme ou quand on pense aux 
générations futures ? 
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III — VUE D’ENSEMBLE SUR 
LES PROCÉDURES DE BIOËVALUATION 


C’est une image de profusion, sinon de trop-plein, qu'offre 
la littérature, lorsqu'on cherche àenextraire une vue globale 
des méthodes de bioévaluation proposées par les chercheurs. 
Un esprit malin y verrait peut-être quelque effet pervers du 
mode de financement de la recherche en Écologie : lorsque la 
recherche fondamentale est insuffisamment soutenue, n’a-t- 
on pas tendance à l’alimenter en prétendant en tirer d’utiles 
applications ? Ainsi verra-t-on peut-être l'aranéologue sou- 
tenir que rien ne vaut les araignées pour juger de la qualité 
d’un milieu, le phytosociologue dire que sa science est indis- 
pensable à l'évaluation des paysages, le spécialiste des Bryo- 
zoaires assurer que ces animaux sont les plus efficaces indica- 
teurs de la pollution littorale. 


N'ironisons pas trop vite. Bien des recherches, pour être 
«alimentaires», n’en débouchent pas moins sur des résultats 
intéressants : une approche «appliquée» renvoie souvent à 
des questions fondamentales. En outre, il arrive aussi que ces 
recherches apportent effectivement des résultats utilisables. 
Afin d'en mieux juger, il est indispensable de tenter un clas- 
sement rationnel des méthodes de bioévaluation. Pour ce 
faire, trois critères doivent être considérés : 


— leniveau d'intégration concerné (écocomplexe, écosys- 
tème) ; 

— l'objectif précis de la bioévaluation (typologie, dia- 
gnostic de qualité, détection d’un facteur perturbant, etc.) : 


— le type «d’instrument» proposé (espèces indicatrices, 
indices empiriques ou constitués surdes bases théoriques, 
etc.). 


La figure 5 donne des méthodes de bioévaluation une 
présentation synoptique établie avec ces critères. Elle fait 
apparaître trois grands ensembles. 


Les méthodes de diagnostic à l'échelle des écocom- 
plexes. 


L'objectif est généralement de caractériser la variété des 
écosystèmes formant un écocomplexe et d'apprécier la plus 
ou moins grande complexité structurale de l’ensemble. Il faut 
évidemment disposer au préalable d’une typologie des éco- 
systèmes, qui peut être conçue de façon plus ou moins fine en 
fonction des besoins. 


Les méthodes peuvent prendre en considération des en- 
sembles d’entités plurispécifiques et calculer divers indices à 
fondement (ou coloration ?) théorique, tels des indices de 
diversité. D’autres indices peuvent être conçus empirique- 
ment, par exemple pour caractériser le degré de morcelle- 
ment du paysage. Certaines méthodes utilisent la richesse 
spécifique de groupes d'espèces distribués dans l’ensemble de 
l'écocomplexe et pouvant ainsi en refléter la structure ; des 
indices de diversité peuvent être calculés pour ces groupes en 
tenant compte de l'abondance des diverses espèces dans la 
totalité de l’espace prospecté ; on peut aussi en analyser les 
structures d’abondance. 
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FIG. 5.— Synopsis des méthodes de bioévaluation. 


Les méthodes de diagnostic à l'échelle des écosys- 
tèmes 


Le classement d'un écosystème selon une typologie ou 
l'établissement à son sujet d’un diagnostic en terme de qualité 
sont des opérations d'autant moins indépendantes qu'une 
baisse de qualité s’apprécie le plus souvent — en tout cas dans 
le contexte de la théorie climacique — par un écart au «type». 
Dans la pratique, les méthodes se confondent. Il est fait appel 
soit à des ensembles d'espèces, soit à des espèces seules. Les 
premiers peuvent être définis sur des bases théoriques, par 
exemple lorsqu'on utilise une guilde (ensemble d'espèce taxi- 
nomiquement proches qui ; dans l'écosystème, exploitent une 
même ressource), où lorsqu'on considère des espèces révélant 
un trait fonctionnel de l'écosystème (descripteurs de fonction- 
nement selon BOURNAUD et AMOROS, 1984) ; dans le 
premier cas des indices de diversité spécifique peuvent être 
utilisés, à moins que l’on analyse les structures d’abondance. 
Si l'on constitue des ensembles d'espèces de façon empirique, 
à la suite de recherches montrant leur utilité pratique, on 
aboutit généralement à la définition d'indices biotiques, 
variables dont les valeurs sont comparées à des échelles 
numériques ou à des valeurs-seuils déterminées au préalable. 


Dans certains cas, une espèce peut suffire à elle seule pour 
obtenir des informations précises ; mieux encore que sa pré- 
sence ou son absence, son abondance peut être révélatrice de 
caractéristiques particulières de l'écosystème. Des change- 
ments biochimiques, cytologiques, physiologiques ou étho- 
logiques peuvent indiquer une dégradation de la qualité du 
milieu et, le cas échéant, renseigner sur le ou les facteurs en 
cause. 


Les méthodes de détection et de mesure de facteurs 
de perturbation. 


Deux sous-ensembles doivent être séparés, en raison de 
leurs fondements différents : les bioessais et les méthodes 
utilisant des organismes bioaccumulateurs. 


Les bioessais sont des procédures standardisées, mises en 
oeuvre soit au laboratoire (bioessais «in vitro»), soit in situ, et 
utilisant ou bien des espèces de la flore ou de la faune du 
milieu étudié, ou bien carrément des espèces allochtones, 
mais dont on possède des lignées «calibrées» permettant une 
totale standardisation. Par des mesures de «mortalité stan- 
dard» ou de changements à différents niveaux (des caractères 
biochimiques au comportement), on détermine par exemple 
la teneur précise d’une substance polluante, ou tout au moins 
sa position par rapport à une valeur-seuil. 


Le second sous-ensemble correspond à des méthodes qui 
utilisent la capacité de certaines espèces à concentrer des 
substances dans leurs tissus. Des produits dont la teneur dans 
le milieu resterait trop faible pour permettre des mesures 
fiables peuvent ainsi être détectés par dosage dans des orga- 
nismes végétaux ou animaux. Une quantification peut être 
envisagée — c’est-à-dire une estimation des teneurs dans le 
milieu — lorsqu'il existe une relation claire entre celles-ci et 
les teneurs dans les organismes ; en réalité cela soulève des 
problèmes très complexes. Ici encore, on peut faire appel à 
des espèces vivant dans l’écosystème étudié, ou introduire des 
espèces allochtones selon des procédures normalisées. La 
détection et la mesure (relative ou absolue) de certains fac- 
teurs perturbants peuvent aussi être réalisées par l’analyse 
d’ensembles d'espèces constitués aussi bien empiriquement 
que sur des bases théoriques. Un bon exemple en est l’estima- 
tion de la pollution atmosphérique acide à l’aide d’échelles 
utilisant des peuplements de Lichens corticoles (voir DE- 
RUELLE, 1983). 
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Quelle que soit la catégorie de méthodes envisagées, les 
procédures débouchent souvent sur une mesure où Sur un 
classement selon une échelle indiciaire supposée indiquer 
«l’état de santé» du système étudié : il reste à interpréter ces 
résultats, notamment pour apprécier si un «seuil» a été plus 
ou moins précocement franchi. Ceci soulève un important 
problème, sur lequel il faudra revenir : comment définir un 
«seuil» aussi objectivement que possible ? 


IV — INDICATEURS BIOLOGIQUES, 
ESPÈCES INDICATRICES, INDICATEURS 
ÉCOLOGIQUES, INDICES BIOTIQUES 


On trouverd dans les encadrés ci-contre diverses défini- 
tions du concept d'indicateur biologique ou de concepts 
voisins. II s'agit de textes récents pour la plupart, l'objectif 
n'étant pas ici de faire une recherche historique, mais d'ana- 
Iyser les conceptions et pratiques actuelles. 


On appelle plantes indicatrices «des espèces qui, 
par leur présence, indiquent que tel caractère du 
sol'est compris entre deux limites et, par leur abon- 
dance éventuelle, que ce caractère se trouve voisin 
de telle valeur reconnue comme optimale pour 
l'espèce considérée». OZENDA, 1964. 


«Le terme de bioindicateur a un sens très large et 
désigne tout organisme ou système biologique uti- 
lisé pour apprécier une modification — générale- 
ment une détérioration — de la qualité d'un milieu, 
quels que soient son niveau d'organisation et 
l'usage qui en est fait. Selon les cas, le bioindica- 
teur sera une biocénose — éventuellement dé 
gnée par un indice biotique — soit un groupe d'es- 
pèces qui présentent un comportement analogue 
(groupe écologique), soit une espèce particulière- 
ment sensible (espèce indicatrice), soit encore une 
portion d'un organisme : organe, tissu, ou même 
solution d'extraits enzymatiques..». ISERENTANT 
et DE SLOOVER, 1976. 


Les indicateurs biologiques sont des «espèces ou 
associations d'espèces capables par leur compor- 
tement général (disparition, augmentation ou va- 
riation densitaire) de rendre compte de l'évolution 
générale d'un milieu». Ministère de l'Environne- 
ment - Comité Scientifique Faune et Flore, 1978. 


«L'indicateur biologique est un être vivant inféodé 
à un type de milieu suffisamment restreint pour le 
caractériser où à un état précis d'un facteur du 
milieu qu'il permet d'identifier par sa présence». 
BONIN et VEDRENNE, 1981. 


«INDICATEUR BIOLOGIQUE : espèce (dite alors 
indicatrice), groupe d'espèces ou biocénose dont la 
seule présence renseigne sur les caractéristiques 
physico-chimiques ou biotiques de l'environne- 
ment». DELPECH, DUME et GALMICHE, 1985. 


Il faut toutefois rappeler que l'idée selon laquelle les orga- 
nismes informent sur les milieux où ils vivent est certaine- 
ment ancienne ; au siècle dernier et au début du XXème 
siècle, on la trouve déjà clairement exprimée par certains 
scientifiques. Ainsi, présentant une étude sur les Lichens du 
jardin du Luxembourg, à Paris, NYLANDER (1866) écri- 
vait : «les Lichens donnent, à leur manière, la mesure de la 
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salubrité de l'air, et constituent (si l’on peut ainsi dire) une 
sorte d’hygiomètre très sensible..». Il est tout-à-fait remar- 
quable que soit affirmée avec une telle netteté l’idée de mesu- 
rer une qualité du milieu ambiant à l’aide d'êtres vivants. 
Cependant, l'intuition de NYLANDER — utiliser les Li- 
chens pour mesurer la pollution atmosphérique — ne débou- 
chera sur la conception de méthodologies pratiques qu'un 
siècle plus tard (VINCENT, 1968 ; HAWKSWORTH et 
ROSE, 1970 ; LEBLANC et DE SLOOVER, 1970). En 
revanche, c'est dès le début du XXème siècle que fut proposée 
par KOLKWITZ et MARSSON (1908,1909) la méthode 
devenue très classique dite «des saprobies», qui donnait la 
possibilité de classer des. portions de rivière en fonction de 
leur niveau de pollution organique. 


WILHM (1975) souligne qu'aux États-Unis, FORBES 
joua un rôle essentiel dans le développement d'indicateurs 
biologiques de la pollution des eaux courantes, Ce grand 
hydrobiologiste, auquel l'Écologie doit beaucoup, écrivait 
ainsi, en 1913 : «it is quite possible to arrange the plants 
and animals of a stream in the order of their preference for, or 
tolerance of, organic impureties, in such a Way that a graded 
list of them may serve as an index to grades of contamina- 
tion». On retrouve encore l’idée qu'au moins des mesures 
relatives de pollution peuvent être faites à l’aide des orga- 
nismes vivants. 


Dans le domaine terrestre, c’est assurément CLEMENTS 
qui a le premier développé une vue d'ensemble de l'utilisation 
des plantes comme indicateurs, dans son livre «Plant succes- 
sion and indicators» (1928). ISERENTANT et DE SLOO- 
VER (1976) rappellent que CLEMENTS a ainsi distingué 
quatre catégories essentielles d'indicateurs : 


— les indicateurs de conditions stationnelles particulières, 
qui renseignent sur la qualité de facteurs mésologiques tels 
que la lumière, la température et l’état hydrique du substrat ; 


— les indicateurs de modifications naturelles ou artifi- 
cielles du milieu, comme le feu, l’inondation, le pâturage... ; 


— les indicateurs de la valeur agronomique des terres, 
permettant de préciser leur vocation culturale, forestière. 


Les différentes définitions relevées dans lalittérature fran- 
cophone récente (encadrés) révèlent deux tendances selon les 
auteurs, qui correspondent approximativement aux deux 
premières catégories de CLEMENTS. Pour les uns, les indi- 
cations fournies sont fondamentalement d'ordre typologi- 
que. OZENDA (1964) limite ainsi le rôle des plantes indica- 
trices à l'obtention de données d'ordre édaphique : BONIN et 
VEDRENNE (1981), moins restrictifs, considèrent que l'in- 
dicateur biologique (pas nécessairement une plante, mais les 
auteurs pensent en botanistes) caractérise un type de milieu 
bien précis, ou révèle l'incidence d’un facteur particulier ; 
BELLAN (1984) parle aussi de mise en évidence de condi- 
tions particulières, en insistant sur le fait que les indicateurs 
révèlent de façon synthétique des combinaisons complexes 
de facteurs difficiles à mesurer directement. 


Pour d’autres auteurs (ISERENTANT et DE SLOOVER, 
1976 ; Comité Scientifique Faune et Flore, 1978 ; MOLFE- 
TAS et BLANDIN, 1981), les indicateurs biologiques ont 
pour fonction essentielle le repérage de changements au sein 
des écosystèmes, changements dont il n’est pas toujours pré- 
cisé s'ils sont naturels ou provoqués. Dans une perspective 
pratique, les indicateurs biologiques ne doivent pas seule- 
ment permettre de suivre ces changements, mais fonctionner 
comme des «clignotants» avertisseurs : LEFEUVRE (1983) 
souligne fortement l'importance de ce rôle des indicateurs 
biologiques dans le cadre de la surveillance des écosystèmes. 


La définition de LEBRUN (1981) constitue une synthèse 
de ces deux approches. Elle ne fait toutefois pas assez ressor- 
tir l'idée qu’un indicateur biologique doit répondre à des 
critères d'efficacité : commodité et fiabilité des méthodes, 


«Un indicateur biologique est un organisme ou un 
ensemble d'organismes qui traduit de façon aussi 
directe et évidente que possible des modifications 
qualitatives et/ou quantitatives de l'écosystème 
dont il fait partie». MOLFETAS et BLANDIN, 1981. 


«Par définition, un bioindicateur est tout paramè- 
tre biologique, qualitatif ou quantitatif (mesuré au 
niveau d'un individu, d'une population, d'uneguilde, 
d'une communauté), susceptible d'indiquer des 
conditions de vie particulières qui correspondent 
soit à un état donné, soit à une variation naturelle, 
soit à une perturbation du milieu». LEBRUN, 1981. 


«il est tentant d'envisager comme dans le cas des 
outils sophistiqués créés par le développement 
technologique, de doter la «machine-écosystème» 
d'un tableau de bord pourvu de clignotants indica- 
teurs de bon fonctionnement ou détectant au 
contraire les signes avant-coureurs de pertes de 
rendement du système ou. de la panne définitive». 
LEFEUVRE, 1983. 


«Je définis simplement les «indicateurs biologi- 
ques» ou taxons indicateurs comme des détecteurs 
révélant l'existence de conditions complexes à 
interpréter et résultant, le plus souvent, d'un en- 
semble de facteurs biotiques et abiotiques difficiles 
à mesurer directement». BELLAN, 1984. 


«Un indicateur est une espèce ou un groupe d'es- 
pèces qui, par leur présence et/ou leur abondance, 
sont significatifs d'une ou plusieurs propriétés de 
l'écosystème dont ils font partie». GUELORGET et 
PERTHUISOT, 1984. 


pertinence de l'information obtenue. Dans la perspective 
d’une appréciation critique des multiples indicateurs propo- 
sés par de multiples chercheurs, il n’est pas inutile d’insister 
sur ce point. On pourrait alors définir un indicateur biologi- 
que de la façon suivante : 


Un indicateur biologique (ou bioindicateur) est 
un organisme ou un ensemble d'organismes qui 
—par référence à des variables biochimiques, cyto- 
logiques, physiologiques, éthologiques ou écologi- 
ques — permet, de façon pratique et sûre, de carac- 
tériser l'état d'un écosystème ou d'un écocomplexe 
et de mettre en évidence aussi précocement que 
possible leurs modifications, naturelles ou provo- 
quées. 


En tant qu’instrument, un indicateur biologique peut être 
conçu de plusieurs manières, selon sa composition et la 
nature des variables retenues pour fonder le diagnostic (Fig. 
5et6). 


L'emploi de le locution «espèce indicatrice» correspond 
habituellement au cas d’une espèce qui par sa présence, son 
abondance, apporte une certaine information sur son mileu 
(cf. par exemple CLEMENTS, 1928 ; OZENDA, 1964). 
L'observation porte donc sur des populations et les variables 
sont de type démographique. On peut cependant étendre la 
notion d'espèce indicatrice à toute situation où le diagnostic 
s'appuie sur l'étude d’une seule espèce, quelle que soit la 
nature de la variable prise en compte 
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FIG. 6. — Différents types d'indicateurs biologiques. 


Il est utile de distinguer, dans l’ensemble des indicateurs 
biologiques, les indicateurs écologiques, qui correspondent 
soit à des populations, soit à des ensembles plurispécifiques : 
en effet, il est dans ces cas fait appel à des techniques propres 
à l'Écologie; sinon sont utilisées des méthodes relevant d’au- 
tres branches de la Biologie — de la Biochimie à l’Éthologie. 


On appellera donc indicateur écologique une population où 
un ensemble de populations qui, par ses caractéristiques 
qualitatives et/ou quantitatives, témoigne de l'état d’un sys- 
tème écologique et qui, par des variations de ses caractéristi- 
ques, permettent de détecter d'éventuelles modifications de 
ce système. 


Dans les cas d'indicateurs écologiques plurispécifiques, la 
variable diagnostique peut être une variable «synthétique», 
comme par exemple un indice de diversité. De tels indices 
n’ont de sens, en toute rigueur, que si l’ensemble plurispécifi- 
que a été constitué sur des bases théoriques (théorie de la 
structure des guildes, par exemple). Lorsqu’au contraire cet 
ensemble a été composé empiriquement, les indices numéri- 
ques qui sont ensuite calculés soit à partir de dénombre- 
ments, soit selon un système arbitraire de notation, sont 
appelés indices biotiques. 


V — LA RECHERCHE EN 
BIOËVALUATION 


A — ANALYSE D'UN SONDAGE BIBLIOGRA- 
PHIQUE 


Afin de dégager une image de la recherche actuelle en 
bioévaluation, trois banques de données bibliographiques 
ontété interrogées à partir du mot-clé «bioindicateur» ou de 
ses équivalents. Il s’agit de la banque française PASCAL 
(C:N.R.S.) et de deux banques américaines, POLLUTION et 
ENVIROLINE. Une période de 22 mois a été considérée 
(janvier 1982 - octobre 1983) (1). En outre, les Ecology Abs- 


(1) Ont été ainsi obtenues de références enregistrées au cours de cette période ; selon les 
banques, elles ont plus ou moins récentes : 1981 à 1983 pour PASCAL, 1980 à 1983 pour 
ENVIROLINE, 1969 à 1972, 1977-1978 ex 1980-1981 pour POLLUTION. 
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tracts de 1982 et d’un peu pluside la moitié de 1983 ont été 
analysés. Dans ce dernier cas, en l’absence de mots-clés, la 
sélection a été faite d’après les titres et les contenus des 
résumés. 


L'interrogation des banques a fourni 626 références 
(PASCAL : 335; POLLUTION : 153; ENVIROLINE : 138). 
Après élimination des articles par trop marginaux et des 
titres en double ou triple, 552 références ont été conservées. 
En ce qui concerne les Ecology Abstracts, une première 
recherche, très large, a donné 551 titres ; après une sélection 
rigoureuse et le retrait des références déjà données par les 
banqués, 185 publications ont été retenues. 


Sur un total de 737titres, 47 correspondent à des ouvrages, 
aux actes de colloques ou à des articles généraux. Le reste, 
soit 690 titres, comprend des rapports ou des articlestraitant 
de sujets plus limités : c’est cet ensemble que nous allons 
utiliser pour dresser un panorama de la recherche. Bien 
entendu, il s'agit d’une approche qui n’a aucune prétention 
d’exhaustivité : les différentes sources bibliographiques choi- 
sies ont leurs propres biais, auxquels s'ajoutent ceux qu'en- 
traînent nos choix. 


Le tableau I indique la répartition des 690 références selon 
les trois grands compartiments «milieux terrestres», «eaux 
continentales» et «milieux marins». Dans le premier groupe 
ont été inclus les travaux relatifs à la pollution atmosphé- 
rique, dans le second ceux concernant les systèmes de traite- 
ment et de distribution de l’eau, dans le troisième les 
recherches portant sur les estuaires et le domaine saumâtre. 


TABLEAU I 


Répartition d'un échantillon de 690 articles de bioévaluation 
entre grandes catégories de milieux 


Nombre % 
Milieux terrestres 162 23,5 
Eaux continentales 285 413 
Milieux marins 243 352 


La répartition observée est relativement équilibrée, avec 
néanmoins une dominance de recherche sur les eaux conti- 
nentales (eaux courantes surtout), et au contraire une pro- 
portion plus faible sur les milieux terrestres. 


Du point de vue méthodologique, les travaux se répartis- 
sent en deux grandes catégories, selon qu'il s'agit de bioessais 
(mis en oeuvre au laboratoire ou sur le terrain), ou de 
l'utilisation de bioindicateurs autochtones (tab. II). 


Les recherches relatives aux bioindicateurs autochtones 
sont donc très largement dominantes. Parmi elles, plus de 120 
références, soit de l’ordre de 18 % du total, concernent l’utili- 
sation de bioaccumulateurs. Il y a toutefois de grandes diffé- 
rences selon les milieux : 30 % des travaux dans le domaine 
marin, 18 % de ceux effectués en milieu terrestre et seulement 
7 % dans le cas des eaux continentales. 


La grande majorité des recherches utilisant des bioindica- 
teurs concernent des problèmes de pollution : plus de 80 % 
pourles milieux terrestres, plus de 90 % et 95 % pourles eaux 
continentales et les milieux marins respectivement. Le ta- 
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TABLEAU I 


Répartition d'un échantillon de 690 articles de bioévaluation 
selon le type de méthode et le type de milieu 


Nombre % 

BIOESSAIS 

Milieux terrestres 20 2,9 

Eaux continentales 62 9,0 

Milieux marins 24 3,5 
BIOINDICATEURS 

Milieux terrestres 142 20,6 

Eaux continentales 223 32,3 

Milieux marins 219 31,7 


bleau III indique les types de pollutions les plus souvent 
étudiées. Dans certains cas, la nature des polluants est préci- 
sée : tel ou tel métal, des hydrocarbures, des pesticides. 
Cependant ce sont souvent des pollutions globales qui sont 
considérées, comme celles engendrées par les effluents ur- 
bains et industriels, qui contiennent des polluants multiples 
affectant la qualité des eaux de façon synergique. Le tableau 
IV précise la nature, très variée, des bioindicateurs utilisés. 


TABLEAU III 


Importances relatives (en %) des pollutions citées dans les travaux 
utilisant des bioindicateurs, en fonction des milieux 


Pollution Milieux Eaux Milieux 
par terrestres | continentales | marins 

Métaux 30,6 11,7 34,5 
Effluents 
urbains et/ou 4,1 64,8 19,3 
industriels 
Pesticides, 
herbicides 5,8 7,0 6,7 
Hydro- 
carbures — — 13,0 
Emissions 
gazeuses (SO, 43,0 = = 
Fluor...) 
Autres, ou 
non précisé(1) 16,5 16,5 26,5 


TABLEAU IV 


Importance relative (en %) des différents types de bioindicateurs 
utilisés selon les milieux 


(1) Non précisé dans les résumés ou par les mots-clés. 


En milieu terrestre, la pollution la plus étudiée est la pollu- 
tion atmosphérique, tout spécialement soufrée ou fluorée : 
elle l’est à l’aide soit des Lichens, soit des arbres, notamment 
les résineux dont les aiguilles peuvent accumuler des pol- 
luants. Les Lichens et les Mousses servent par ailleurs à la 
détection des métaux, en raison de leur pouvoir accum 
teur. De façon générale, les végétaux sont cités comme bi 
dicateurs de pollution dans près de 60 % des cas. Parmi les 


Milieux Eaux Milieux 
terrestres] continentales | marins 
Bactéries, 
(virus 4,2 29,7 9,8 
Algues, 
phytoplancton _ 8,1 9,4 
Lichens, mousses 27,5 = — 
Macrophytes 
aquatiques S 4,1 24 
Arbres 19,2 —_ — 
Autres phané- 
rogames “Hg = — 
Lombrics 53) _ _ 
Mollusques — 4,5 36,3 
Invertébrés 
benthiques 2 20,7 17,6 
(sauf Mollusques) 
Arthropodes 
terrestres 92 = e 
Poissons — 9,9) 82 
Oiseaux 6,7 — — 
Mammifères 6,7 cn = 
Autres, ou non 
précisé (1) 7 23,0 16,3 


(1) Non précisé dans les résumés ou par les mots-clés. 


animaux, les Vertébrés (Oiseaux, Mammifères) sont assez 
fréquemment utilisés, notamment lorsqu'en raison de leur 
position dans les chaînes trophiques, certaines substances se 
concentrent dans leurs tissus. 


Dans le cas des eaux continentales, les études concernent 
principalement les pollutions liées aux rejets urbains et indus- 
triels. Certains travaux portent spécifiquement sur les mé- 
taux. Les indicateurs les plus utilisés sont les bactéries fécales 
et les Invertébrés benthiques ; il est fait appel dans une 
moindre mesure aux Algues — surtout phytoplanctoniques 
—.et aux Poissons. 


En milieu marin, la détection des pollutions par les métaux 
fait l’objet du plus grand nombre de travaux ; on emploie 
surtout des Mollusques filtreurs (Moules, Huîtres.…) en tant 
que bioaccumulateurs. Environ 20 % des pollutions citées 
sont dues à l’action globale des effluents urbains et indus- 
triels, dont on caractérise l'impact surtout à l’aide des bacté- 
ries fécales et des Invertébrés benthiques. Les pollutions par 
hydrocarbures sont généralement repérées à l’aide de Mol- 
lusques bioaccumulateurs, ou par l'analyse de la structure 
des peuplements d'Invertébrés benthiques. 


Dans tous les milieux, un petit pourcentage des recherches 
est consacré à la détection des pesticides, herbicides et fongi- 
cides, et des plastifiants, souvent aussi à l’aide de bioaccumu- 
lateurs, ou par le biais de la concentration des substances le 
long des chaînes alimentaires. 
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Comparés au champ complet des procédures de bioévalua- tion des pollutions, que ce soit par bioessai ou à l’aide de 
tion (Fig. 5), les résultats de ce sondage montrent qu'en très bioindicateurs autochtones. 
grande majorité, les travaux inventoriés concernent la détec- 


TABLEAU V 


Répartition d'un échantillon de 690 articles de bioévaluation selon les pays et les types de milieu 


F 
Ensemble Milieux Eaux Milieux 
Pays des milieux terrestres continentales marins 
N % N % N % N % 
U.S.A. 207 30,0 33 20,4 107 37,5 67 27,6 
ANGLETERRE 65 9,4 15 93 16 5,6 34 14,0 
FRANCE 6l 88 2 13,6 20 7,0 19 7,9 
RFA. 52 7,5 22 13,6 21 74 9 3, 
CANADA 39 57 7 43 21 74 11 4,5 
AUSTRALIE 23 33 2 17 7 24 14 5,8 
ITALIE 23 33 0 0 8 2,8 15 62 
INDE 20 2,9 4 2,5 13 46 3 12 
JAPON 19 2,8 8 49 0 0 il 45 
POLOGNE 16 23 7 43 9 32 0 0 
FINLANDE 15 2,2 2 1,2 10 3,5 3 1,2 
URSS. 13 1,9 2 12 7 2,5 4 1,6 
lAFRIQUE DU SUD 12 17 0 0 5 1,8 7 29 
DANEMARK 11 1,6 3 1,9 2 07 6 2,5 
NORVÈGE 10 1,4 1 0,6 1 04 8 33 
SUÈDE 10 1,4 6 3,7 2 0,7 2 0,8 
AUTRES 94 13,6 28 17,3 36 12,6 30 12,3 
12: 


228 


Lorsqu'il s’agit de pollutions globales, notamment dans le 
cas des eaux continentales, on peut véritablement parler de 
diagnostics de qualité. 


Moins de 10 % des travaux utilisant des bioindicateurs 
portent sur autre chose que le repérage de pollutions. Ce sont 
plutôt des recherches à objectif typologique, encore que cela 
ne soit pas toujours très clair. 


Aucun des articles inventoriés n’aborde les problèmes à 
l'échelle des complexes d’écosystèmes. Il est possible que les 
mots-clés utilisés pour interroger les banques de données 
n'aient pas été adaptés. Toutefois, rien n’a été repéré dans les 
Ecology Abstracts, qui ont été explorés par analyse des titres 
et des résumés. Il semble donc qu’il y ait là un champ de 
recherche peu développé, bien qu’il corresponde clairement à 
l'échelle spatiale des opérations d'aménagement. 


Le tableau V montre la répartition des 690 références. 
inventoriées par pays d'origine. Les U.S.A. arrivent large- 
ment en tête, avec 30 % des publications. Viennent ensuite, 
mais loin derrière, l'Angleterre et la France, avec des produc- 
tions très voisines, mais réparties différemment selon les 
milieux : le domaine marin est nettement plus étudié en 
Angleterre qu'en France. La République Fédérale Alle- 
mande vient en quatrième position, avec un nombre de 
publications équivalent à celui de la France, pour les milieux 
terrestres et les eaux continentales, mais sensiblement moin- 
dre pour les milieux marins, ce qui n’est pas surprenant. 


Il ne faut évidemment pas accorder une signification trop 
précise à la classification du tableau V : elle s'appuie sur un 
sondage où les biais sont peut-être nombreux. On peut toute- 
fois espérer que les différentes sources bibliographiques utili- 
sées sont relativement complémentaires, car leur recouvre- 
ment était faible : une vingtaine d'articles seulement ont été 
fournis par deux sources où plus. Il est certain que la banque 
PASCAL a permis de rééquilibrer la part des travaux fran- 
çais, qui représentent environ 15 % de ses références, tandis 
que moins de 5 % des citations des autres sources sont 
d’origine française. 


Si l'on exprime les nombres d'articles produits par les 
différents pays en fonction de leurs populations afin d’avoir 
une estimation de l'effort de recherche, on s'aperçoit que la 
Finlande, la Norvège et le Danemark viennent en tête, suivis 
du Canada et de l'Australie, puis de la Suède, de l'Angleterre 
et de la France, les U.S.A. n’arrivant qu’en neuvième posi- 
tion avec la République Fédérale Allemande. 


Ces observations n’ont bien sûr qu’une valeur indicative, 
ne serait-ce que du fait du «flou» de la notion d’effort de 
recherche. Elles permettent en tout cas de relativiser la notion 
d’importance de la recherche d’un pays. Le critère le plus 
clair reste cependant la participation à la production totale : 
de ce point de vue, le sondage effectué indique que la 
recherche française en bioévaluation tient un rang relative- 
ment honorable, au moins au plan quantitatif. Nous allons 
maintenant tenter de la caractériser de façon plus approfon- 
die. 


B — LA RECHERCHE EN FRANCE 


Il est sans doute hasardeux de vouloir dater trop précisé- 
ment l’origine des recherches dans un domaine aussi com- 
plexe que celui de la bioévaluation. Ceci tient notamment à 
l'ambiguïté de nombreux travaux qui analysent les effets des 
perturbations dans les milieux naturels plutôt qu'ils ne cher- 
chent à détecter ces perturbations au moyen des espèces ou 
des peuplements. 


En France, on dispose cependant de quelques repères assez 
sûrs : c'est en effet de 1967 et 1968 que datent les premiers 


travaux ouvrant la voie à la bioévaluation des pollutions 
dans les domaines marins, dulçaquicole et terrestre. 


En 1967, sont parues les recherches de BELLAN sur la 
pollution marine dans la région de Marseille ; ces travaux ont 
débouché sur diverses propositions d'indicateurs biologiques 
et d'indices (voir BELLAN, 1984) et, plus généralement, ont 
ouvert la voie à l’utilisation des communautés benthiques 
pour la caractérisation des pollutions, principalement orga- 
niques (GLEMAREC et al., 1981). Les chercheurs marseil- 
lais ont par ailleurs mis en relation des associations plancto- 
niques avec l'incidence des effluents continentaux, notam- 
ment dans le golfe de Fos (BLANC et LEVEAU, 1973) et 
dans les les bassins du port de Marseille (PATRITI, 1976). 


C'est en 1967 également que VERNEAUX et TUFFERY 
ont mis au point la méthode des indices biotiques de détermi- 
nation de la qualité des eaux courantes, adaptée de méthodes 
employées en Grande-Bretagne (WOODIWISS, 1964), qui 
utilisent les Invertébrés benthiques. Le Centre national 
d’études techniques et de recherches technologiques pour 
l’agriculture, les forêts et l'équipement rural a largement 
diffusé ce travail à partir de 1968, ce qui a permis de tester la 
méthode. Ce fut le point de départ d’une série de travaux de 
VERNEAUX et de ses collaborateurs visant à améliorer ce 
système. Cette série a débouché en 1985 sur la publication 
d'une norme expérimentale de l'Association Française de 
Normalisation (AFNOR), qui doit être testée jusqu'en 1987. 
Par ailleurs, ces méthodes étant peu adaptées au milieu flu- 
vial, COSTE (1974, 1978) a travaillé à une technique de 
bioévaluation utilisant des Diatomées, qui a été également 
testée par les services techniques compétents (WASSON, 
1981). 


Dans le domaine terrestre, c’est en 1968 que VINCENT a 
soutenu une thèse de 3ème cycle intitulée : «Contribution à 
l'étude et à la cartographie de la pollution atmosphérique de 
la ville de Toulouse, à l'aide des épiphytes et des épilithes». 
Depuis, plusieurs chercheurs ont utilisé les Lichens, de 
diverses manières, pour estimer et cartographier la pollution 
atmosphérique dans plusieurs zones urbanisées de France : 
DELZENNE-VAN HALUWYN (1973) poour la région lil- 
loise, LEROND (1975) en Normandie, ASTA (1980) dans les 
Alpes, DERUELLE (1983) pour la région parisienne. 


Un quatrième axe de recherche, un peu plus récent, 
concerne le diagnostic des systèmes écologiques en vue d’ap- 
précier leur degré d’artificialisation, ou, en sens inverse, leur 
degré de «maturité», selon l'expression de certains auteurs. 
Le diagnostic peut s'appuyer sur des analyses phytoécologi. 
ques, selon les méthodes décrites notamment par LONG 
(1974, 1975), ou sur l'étude de peuplements animaux, l’avi- 
faune en particulier (BLONDEL, 1975, 1981). Des échelles 
de cotations des milieux naturels, le plus souvent totalement 
empiriques, ont été proposées par divers auteurs, notamment 
LUCAS (1973) et BROSSELIN (1974) ; une plus grande 
objectivité serait obtenue, selon certains chercheurs, par 
l'application de méthodes phytosociologiques (voir par 
exemple GEHU et GEHU, 1981). 


Ceci montre qu'il existe une recherche française variée et 
équilibrée, ce dont témoignait le sondage bibliographique 
analysé plus haut. Le Ministère de l'Environnement a joué un 
rôle important dans son développement, avec la création en 
1975 du Comité Scientifique Faune et Flore, Celui-ci a en 
effet lancé deux appels d'offres, en 1977 et 1978, intitulés 
«indicateurs biologiques» et «Dynamique des populations et 
des peuplements» (voir encadrés ci-contre). 


La première consultation avait pour objectif essentiel de 
favoriser le développement de recherches sur les bioindica- 
teurs en milieu terrestre, recherches qui devraient s'inspirer 
des travaux sur les indices biotiques utilisés pour les eaux 
courantes. Elle a donné lieu à 18 contrats, prenant en compte 
de façon à peu près équilibrée des végétaux et des animaux 


Ginvertébrés plus que vertébrés). 


Appel d'offres «indicateurs biologiques» 
Ministère de l'Environnement, Comité Scientifique 
«Faune et Flore» — Février 1977 


«il ne s’agit pas de mettre au point de nouveaux 
tests de détection ou de dosage de polluants (... 

mais de rechercher des indicateurs, de stabil 
de transformation, des écosystèmes terrestre: 


«… déterminer (.… 
ques bien choisis 


— l'hétérogénéité, la structure et les zones de 
transition d'un «milieu» (typologie, zonation), 


— l'état de fonctionnement actuel (pauvreté, ri- 
chesse, correspondants terrestres d'oligotophie et 
d'eutrophie), 


— les potentialités évolutives (stabilité, évolution 
tant régressive que progressive, vitesse d'évolu- 
tion...) : 


- plus ou moins grande fragilité, 
- aptitude à la «cicatrisation», 


- possibilités de déviation ou de distortion évo- 
lutive après action anthropique». 


) par des indicateurs biologi- 


«Appel d'offres «dynamique des populations 
et des peuplements» — Ministère de 
l'Environnement, Comité Scientifique 

«Faune et Flore» — Janvier 1978 


«.. conscient de l'immense retard accumulé par la 
France dans la connaissance de ses principaux 
écosystèmes, le Comité a tenté, par le biais de la 
consultation «indicateurs biologiques», d'inciter un 
certain nombre d'équipes de recherche à extraire 
ou à mettre en valeur dans un système complexe, 
quelques espèces ou associations d'espèces capa- 
bles par leur comportement général (disparition, 
augmentation ou variation densitaire) de rendre 
compte de l’évolution générale d'un milieu. Ce sont 
ces variations densitaires enregistrées au niveau 
des espèces ou des associations d'espèces d'un 
même groupe systématique, qu'il s'agit d'analyser 
en termes de causalité, dans le présent appel 
d'offres». 


Le deuxième appel d'offre visait à stimuler des recherches 
tentant d'expliquer les changements quantitatifs des popula- 
tions ou des peuplements utilisés comme bioindicateurs. Ila 
donné lieu à 25 contrats, traitant aussi bien de populations 
végétales qu’animales, ou de peuplements relevant de deux 
règnes. Il faut souligner dès maintenant qu’un seul contrac- 
tanta travaillé dans le cadre de deux appels d'offres, mais sur 
des sujets indépendants. En dépit de la qualité des travaux 
réalisés, l'objectif du deuxième appel n’a donc pas été vérita- 
blement atteint, puisqu'on n’a pas étudié la dynamique de 
populations ou de peuplements analysés en tant que bioindi- 
cateurs dans le cadre des premiers contrats. Sans doute les 
deux appels étaient-ils trop rapprochés dans le temps. 


Colloques organisés en France 
autour du thème «indicateurs biologiques» 


biocoenotiques 


Date et lieu Titre Organisateurs Publication 
mars 1980 L'évaluation biologique du territoire MM. GEHU et MERIAUX Institut Européen 
Metz par la méthode des indices d'Écologie, Metz, 1981 


novembre 1980 Écologie appliquée. Indicateurs Association française des AF.LE. 
Grenoble biologiques et méthodes d'étude. Ingénieurs Écologues Mainvilliers, 1981 
mars 1983 Réflexions sur la notion Unité d'écodéveloppement. INRA-SAD, 1983 
La Minière d'indicateurs biologiques INRA-SAD 
novembre 1983 Indices biotiques Ministère de Ministère de 
Paris l'Environnement l'Environnement 
Comité Scientifique 1985 
«Milieu marin» 
janvier 1984 Indicateurs biologiques Société d'Écologie Bulletin d'Écologie, 15 (1), 
Paris (MM. BELLAN, BLANDIN 1984 


et BOURNAUD) 
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Quoi qu’il en soit, l'action du Comité Faune et Flore a 
indiscutablement insufflé un réel dynamisme à la commu- 
nauté scientifique. Ceci s'est concrétisé au travers de plu- 
sieurs Colloques (voir encadré ci-contre), où se sont exprimés 
nombre de bénéficiaires de contrats du Ministère de l’Envi- 
ronnement. Celui-ci a également agi par le biais de son 
Comité Scientifique «Milieu marin», qui a organisé un Col- 
loque consacré aux bioindicateurs utilisables dans ce milieu, 
avec intervention de spécialistes des bioessais et des indica- 
teurs en eau douce, afin de profiter de leur expérience ; des 
projets d'actions incitatives ont été élaborés à la suite de cette 
manifestation. De même, dans son programme 1985-1989, le 
Comité Scientifique «Ecologie et Gestion du Patrimoine 
Naturel» (1) souligne la nécessité de poursuivre l'effort de 
recherche sur le thème «indicateurs biologiques» (Comité 
E.G.P.N., «Connaître pour mieux gérer, 1985). 
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CHAPITRE Il 


BIOESSAIS ET BIDÉVALUATION 


Les bicessais ont pour objectif la détection-des agents 
chimiques polluants présents dans l'air, dans les eaux, dans 
les sols, et, si possible, la mesure de leurs teneurs. Ils sont 
conduits selon des procédures standardisées, qui doivent 
permettre une stabilité satisfaisante des mesures. Cette stan- 
dardisation s'appuie sur l'emploi d’organismes-tests qui, 
pour d’évidentes raisons pratiques, sont souvent les mêmes, 
quels que soient les polluants envisagés et leurs modes de 
diffusion. Ceci soulève des problèmes de représentativité 
vis-à-vis des systèmes écologiques naturels: c'est dans ce 
contexte qu'il convient d'apprécier l'intérêtet les limites des 
bioessais lorsqu'ils sont appliqués à l'évaluation des milieux 
naturels. 


1 — DES TESTS DE TOXICITÉ 
A LA SURVEILLANCE 


À — ASPECTS GÉNÉRAUX 


ISERENTANT et DE SLOOVER (1976) ont souligné 
l'amibiguité du terme de bioessai, que beaucoup utilisent 
comme équivalent de test de toxicité. Ceci est bien illustré par 
le texte suivant : 


«Pour déterminer ou prévoir les effets d’une substance 
chimique ou d’un effluent (...) sur les organismes constituant 
les écosystèmes aquatiques il faut avoir recours à un certain 
nombre de bioessais en laboratoire, notamment pour : 


— assurer le respect de la réglementation ; 
— orienter l'étiquetage des substances chimiques : 


. — permettre le calcul des redevances pour les rejets auto- 
risés ; 
— servir à l'instruction des rejets ou à leur limitation, 
voire à leur interdiction». 


(Actes du colloque «indices biotiques», Paris, novembre 
1983. Ministère de l'Environnement, 1985). 


I est clair que sont ainsi définis les tests de toxicité, et non 
les biocssais sens siricto. Comme l’écrivent en effet ISE- 
RENTANT et DE SLOOVER (1976), «les études de toxicité 
établissent la courbe de réponse d'un système biologique à 
des intensités connues du stimulus, alors que le bioessai a 
pour rôle de déterminer, en fonction du degré de réponse, la 
force du stimulus lui-même». 


Il est important de distinguer les deux démarches, tout en 
soulignant qu’à l'évidence la seconde, qui remonte de l'effet à 
la cause, présuppose l'établissement expérimental de la rela- 
tion cause-effet. Ceci explique les difficultés d’une recherche 
bibliographique dans ce domaine. En effet, si certains tra- 
vaux sont de simples applications de procédures standard en 


vue de déterminer la toxicité de diversés substances, d’autres 
recherchent des espèces sensibles à tel ou tel polluants, qui 
pourraient de ce fait servir à la mise au point de nouveaux 
tests. D'autres travaux, enfin, se limitent à l'étude des effets 
des toxiques, sans envisager d'en tirer l'élaboration de nou- 
velles procédures. Dans les statistiques analysées dans le 
chapitre précédent, la rubrique «bioessais» recouvre ainsi 
bien davantage de travaux à simple finalité écotoxicologie 
que de véritables tentatives de bioévaluation à l’aide de 
bioessais. 


Les espèces utilisées pour les tests sont extrémement 
variées (Tab. VI). C’est en eau douce que les recherches sont 
les plus avancées, puisqu’un certain nombre de procédures 
font déjà l’objet d’une normalisation officielle. Avec les Bac- 
téries, il s’agit d’un test d’inhibition de la consommation 
d'oxygène par des formes hétérotrophes aérobies. Il existe 
également un test d’inhibition de la croissance d’algues utili- 
sant la chlorophycée Scenedesmus bifurcatus. Un autre bioes- 
sai normalisé a pour critère l'inhibition de la mobilité de 
Daphnia magna (Crustacés, Cladocères). Enfin, d’autres tests 
considèrent l'effet létal à court terme des substances pol- 
luantes sur les Poissons Brachydario rerio et Salmo gairdneri. 


Il existe deux grandes catégories de tests, qui répondent à 
des objectifs différents. La première correspond aux tests de 
toxicité aiguë. Ceux-ci utilisent la relation existant — dans 
certaines conditions expérimentales — entre la teneur d’une 
substance et le pourcentage de mortalité qu'elle provoque, au 
bout d’un temps déterminé, chez les organismes tests. Afin de 
comparer des substances différentes, on détermine généra- 
lement la concentration létale pour 50 % des organismes, ou 
LC50, pour une durée d'exposition déterminé (voir par 
exemple SPEHAR et al. , 1980 ; HEITMULLER et al, 1981 ; 
LEWIS et VALENTINE, 1981 ; BLUZAT er al., 1982 ; 
BUIKEMA et al., 1982 ; CHAPMAN er al., 1982 a, b ; 
VERMA et al., 1982 ; NEBEKER er al., 1983). Le tableau VII 
donne à titre d'illustration les résultats obtenus à l’aide de 
Daphnia magna pour la comparaison de quelques produits 
toxiques : ils soulignent notamment l'intérêt de déterminer la 
LC50 pour diverses durées d'exposition ; on peut ainsi 
constater que des teneurs faibles peuvent provoquer une 
mortalité importante au bout d’un temps suffisant. 


Si de tels tests sont relativement simples et expressifs, 
puisqu'on s'appuie sur l'observation d’un effet direct et bru- 
tal, ils renseignent cependant mal sur les conséquences à plus 
long terme de concentrations sublétales. C'est pour obtenir 
des informations dans ce domaine qu'ont été conçus des tests 
de toxicité chronique. 


Une assez grande variété de critères de détection et de 
mesure peut être envisagée pour des études de-toxicité 
chronique. 

Chez les animaux, les méthodes les plus simples utilisent 
des critères d'activité. Le rythme d’un mouvement, lié à 

ivité respiratoire par exemple, peut donner lieu soit à des 
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TABLEAU VI 


Catégories d'organismes envisagés pour l'établissement de tests de 
toxicité ou de bioessais (sources bibliographiques diverses, notamment 
les Actes du Colloque «Indices biotiques», Ministère de l'Environne- 
ment, 1985). 


Les cas faisant l'objet de normes AFNOR (Association Française de 
Normalisation) ou ISO (International Standards Organization) sont 
signalés. 


Milieux Eaux Milieux 
terrestres | continentales marins 
Bactéries + + 
1SO DIS 8192 

Levures + 
Algues uni- # + + 
cellulaires AFNOR 

T 90 304 

projet 150 
Lichens + 
Mousses ee + 
Phanérogames + + 
Protozoaires + + + 
Planaires + 
Annélides + + 
Mollusques + + 
Acariens + 

L 

Crustacés AFNOR ÿ 

T 90 301 

ISO 6341 
Insectes + + 
Echinodermes + 

+ 

AFNOR 

T 90 303 
Poissons AFNOR + 

T 90 305 

ISO DIS 73 46 

Batraciens + 
Mammifères + + 


TABLEAU VII 


Toxicité aiguë d'une amine aliphatique (Primène JM-T), d'un tributyl 
phosphate (TBP) et du cadmium sur Daphnia magna. Les expériences 
ont été conduites à 20°C, sur des lots de néonates, avec trois durées 
d'exposition (d'après DAVE et al., 1981). 


LC 50 (mg/1) 
Substances 
testées 24H 48H 72H 
Primène JM-T| 0,202 0,099 0,087 
TBP 12,8 3,65 2,10 
CADMIUM 0,309 0,069 0,040 


mesures en continu, soit à des mesures de courte durée, mais 
aisément répétées au cours du temps (MARCHETTI, 1962 ; 
SPRAGUE, 1971 ; WALLER, 1971 ; CAIRNS et al., 1970, 
1973, 1980). Une autre possibilité est la mesure de l’endu- 
rance des organismes; par exemple l'endurance à la nage chez 
les poissons (CAIRNS, 1966 ; BRETT, 1967 ; cités par 
LESEL, 1976). 


Chez les Phanérogames utilisés comme «phytomètres de 
pollution», les critères les plus immédiats sont généralement 
des modifications de l'aspect et de la forme des feuilles 
(nécroses, chlorose, incurvations), la chute de celles-ci, de 
fleurs ou de fruits (POSTHUMUS, 1983). 


L'intensité d’un processus physiologique peut également 
être prise en considération, telle l’activité photosynthétique 
d’une culture d'algues unicellulaires (O’BRIEN et DIXON, 
1976; VANDERMEULEN et AHERN, 1976; KUSK, 1981), 
éventuellement révélée par la fluorescence des chlorophylles 
(BENECKE er al., 1982). L'’intensité des échanges gazeux liés 
à la respiration est également prise comme critère, sur de 
multiples espèces allant des bactéries aux vertébrés. Les 
mesures peuvent concerner des individus isolés, comme l'ont 
fait par exemple MORAÏTOU-APOSTOLOPOULOU et 
al.., (1982) sur la crevette Palaemon elegans pour tester les 
effets de métaux lourds polluant le Golfe d'Athènes, ou des 
cultures d'organismes de petite taille, algues unicellulaires, 
protozoaires (voir par exemple KUSK, 1981 ; SLABBERT et 
MORGAN, 1982 ; SLABBERT et al., 1983), des oligochètes 
aquatiques en élevage (CHAPMAN et al., 1982c). On a aussi 
pratiqué des bioessais utilisant l’activité de biosynthèse de 
pigments dans des larves d’oursins (BAY et OSHIDA, 1983), 
ou même l’inhibition de l’activité de prédation de proto- 
zoaires sur des bactéries bioluminescentes, la mesure de la 
bioluminescence donnant une indication sur l’activité des 
prédateurs (VARON et SHILO, 1981). En milieu terrestre, 
on a envisagé le taux d'oxydation de l'hydrogène dans des 
sols — mesuré à l’aide du tritium comme marqueur —comme 
indicateur des effets toxiques de certains composés (RO- 
GERS et McFARLANE, 1982). 


La détection d'agents toxiques peut aussi se faire à l’aide de 
modification du développement. On a ainsi proposé des tests 
utilisant le développement d’oeufs d’oursins (voir par exem- 
ple KINAE er al, 1981). Des tests portent aussi sur la repro- 
duction de Daphnia magna, dont les possibilités d’utilisation 
ont par exemple été discutées par MULLER (1982). On peut 
aussi considérer la croissance individuelle d’organismes tests. 
Cela suppose que l’on puisse comparer par exemple la crois- 
sance linéaire ou pondérale des organismes exposés à ces 
agents à celle d'individus qui ne le sont pas, mais dont les 


conditions de culture ou d'élevage sont par ailleurs identi- 
ques. 


De nombreux tests utilisent la croissance de populations 
d'organismes unicellulaires, en particulier de Bactéries d'AI- 
gues, de Protozoaires (par exemple GUTHRIE er al, 198] ; 
GAUR et KUMAR, 1981 ; COUTURE er al., 1981 : KUSK, 
EE ; ELORANTA, 1982 ; DIVE, 1981 ;: WALSH er al, 
1982). 


Enfin, on peut détecter la présence d’agents polluants dans 
le milieu par le biais de leurs.effets à l'échelle histologique 
dans divers organismes. L'ouvrage «Animals as monitors of 
environnmental polluants», publié par la National Academy 
ofSciences (N.A.S., 1979), offreune large documentation sur 
ce sujet. 


Les critères qui viennent d’être passés en revue, hormis 
ceux relatifs à la croissance de populations, expriment des 
perturbations à l’échelle des individus. L'exposition chroni- 
que à des agents toxiques pouvant réduire l'espérance de vie, 
on peut aussi étudier la survie de cohortes d'individus cali- 
brés soumis en permanence à une certaine concentration 
d’une substance à tester ou au milieu (air, eau, sol) faisant 
l'objet d’une procédure de bioévaluation. Pour que les tests 
ne durent pas trop longtemps, il est judicieux d'utiliser des 
organismes à cycle vital court ; la figure 7 donne un exemple 
simple de ce type de test. 
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trophique d'un écosystème pouvant être particulièrement 
sensibles à certains agents, leur régression peut s'avérer 
catastrophique pour les espèces qui en dépendent : aussi bien 
les tests de toxicité que les bioessais de détection devraient 
donc de préférence utiliser ces espèces-clés. En second lieu, le 
fonctionnement des chaînes trophiques peut conduire à la 
concentration progressive de certaines substances dans les 
espèces en bout de chaîne alimentaire : c'est le phénomène 
bien connu de biomagnification, qui peut soumettre ces 
espèces à des doses élevées de substances toxiques. 


Des recherches ont été engagées sur la mise au point des 
chaînes trophiques expérimentales, en particulier en milieu 
marin et en eau douce (voir par exemple BOUDOU et a, 
1977 ; RIBEYRE er al., 1979). Certains chercheurs ont même 
entrepris de reconstituer des communautés complexes pour 
tester les effets de divers polluants sur leur composition 
(ELMGREN er al., 1980 ; GRASSLE et al., 1980 ; SHERI- 
DAN et BADGER, 1981 ; TAGATZ et IVEY, 1981 ; 
TAGATZ er al., 1982). HANSEN et GARTON (1982), par 
exemple, ont reconstitué en laboratoire un peuplement d'eau 
courante pour apprécier les effets d’un insecticide sur la 
communauté d’un écosystème pouvant recevoir cette subs- 
tance après son épandage (Fig. 8). De façon analogue, 
TAGATZ et al. (1983) ont recherché les effets d’un produit 
utilisé dans l'industrie des plastiques, le din-n butyl phtha- 
late, fréquents dans les rejets industriels et urbains, sur des 
communautés benthiques d’estuaire, reconstituées dans des 


100. °0 po/l aquariums spontanément colonisés à partir des larves planc- 
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FIG. 7. — Courbes de survie de cohortes de Daphnia magna sou- 
mises à quatre concentrations de zinc (d’après WINNER, 1981). 


Une toxicité chronique, agissant à moyen et à long terme, 
est susceptible d’affecter les espèces vivant dans un écosys- 
tème pollué à divers stades de leurs développements. Des 
bioessais utilisant des espèces prises à un stade particulier 
peuvent — si celui-ci n’est pas le plus sensible — ne pas rendre 
compte des risques réellement encourus.Ila donc été parfois 
préconisé de développer des bioessais utilisant les organis- 
mes-tests aux diverses étapes de leur cycle (STEPHAN et 
MOUNT, 1973). Toutefois, cela risque de conduire à des 
procédures longues et coûteuses. Des bioessais plus rapides 
peuvent être envisagés lorsque les études sur les cycles com- 
plets révèlent certains stades particulièrement sensibles. De 
ce point de vue, l’utilisation des oeufs de Batraciens ou de 
Poissons est intéressante pour des tests en milieu aquatique 
(BIRGE er al., 1979 ; DAVE et al., 1981). 


Dans le même esprit, divers auteurs ont attiré l'attention 
sur le fait qu’outre des effets directs sur certains organismes, 
les agents toxiques ont des effets indirects liés à l’interdépen- 
dance des espèces au sein des réseaux trophiques. De façon 
générale, ces effets sont de deux ordres. Tout d’abord, cer- 
taines espèces qui jouent un rôle-clé dans le fonctionnement 


substances toxiques sur des assemblages d'organismes benthiques 
(modifié, d'après HANSEN et GARTON, 1982). Les roues à 
palettes entrainées par moteur, assurent un courant de 30cm/s. Les 
invertébrés benthiques, prélevés dans la nature, sont répartis au 
hasard dans 5 paires de cours d'eau et s'installent dans les couches de 
graviers. Après équilibrage de la faune (3 mois), quatre paires sont 
soumises äun flux contrôlé de substance toxique, la cinquième paire 
servant de témoin. L'évolution des assemblages est suivie par échan- 
tillonnage périodique pendant plusieurs mois. 


Au stade actuel, les recherches de ce type relèvent de la 
problématique des tests de toxicité, en même temps qu’elles 
visent à mieux comprendre les effets écologiques des pollu- 
tions. Cependant elles ouvrent aussi la voie à la mise au point 
de bioessais sur des microécosystèmes expérimentaux. 


Un dernier aspect important de l'emploi possible des 
bioessais correspond à la mise en oeuvre de programmes de 
«surveillance» («biomonitoring» des auteurs anglo-saxons). 
Dans cette perspective, on peut concevoir cette utilisation 
aussi bien pour apprécier le degré de pollution d'un milieu 
naturel et ses fluctuations temporelles — il s’agit alors effec- 
tivement de bioévaluation au sens strict — que pour surveil- 
ler la toxicité potentielle d’effluents domestiques ou indus- 
triels avant leur rejet dans des milieux naturels, auquel cas il y 
a simplement mise en oeuvre de tests de toxicité. La surveil- 
lance, dans les deux situations, suppose la répétition à inter- 
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valles réguliers des procédures de détection, ce qui peut 
conduire soit à l’utilisation de laboratoires mobiles, soit à la 
mise en place d'installations aussi automatisées que possible, 
ayant une fonction d'avertissement. 


B — QUELQUES EXEMPLES DE PROCÉDURES 


Il ne saurait être question de faire ici une revue exhaustive 
des multiples bioessais réellement au point ou seulement 
proposés par une abondante littérature. Seuls seront déve- 
loppés quelques uns des exemples qui viennent d'être évo- 
qués, choisis parce qu’ils illustrent bien certains problèmes 
importants que l'on rencontre dans la mise au point et l’utili- 
sation de bioessais. 


Dans ce but, ilest plus intéressant de considérer des procé- 
dures cherchant à détecter des effets sublétaux que les nom- 
breux tests qui font appel à la «mortalité standard». En effet, 
parce qu’elles prennent en compte des phénomènes plus dis- 
crets, ces procédures donnent une meilleure idée des difficul- 
tés liées à la standardisation des protocoles et à l'interpréta- 
tion des données. 


1. Exemples de procédures utilisables au laboratoire 


a) Détection d'hydrocarbures en solution dans l'eau de mer par 
le biais de modifications comportementales chez un Crustacé 
Décapode (PEARSON et al., 1981). 


La détection de la fraction soluble de pétroles bruts déver- 
sés en mer peut être difficile lorsqu'il s’agit de contamina- 
tions chroniques impliquant des concentrations assez faibles, 
d’autant qu'il est délicat de distinguer les hydrocarbures 
d’origine pétrolière des hydrocarbures d'origine biologique 
(actuelle). Les auteurs ont testé la possibilité de détecter la 
fraction soluble des pétroles bruts à partir de modifications 
de rythme des battements des antennules chez le Crabe Calli- 
nectes sapidus, appendices porteurs de nombreux chémoré- 
cepteurs, à partir aussi de l'étude des mouvements des 
maxillipèdes. 


Les animaux prélevés dans la nature sont mis en élevage 
pendant 2 à 3 semaines avant les expériences, ce qui doit 
permettre une certaine homogénéisation de leurs états phy- 
siologiques. Ce sont tous des juvéniles. 


Les tests sont effectués dans des chambres individuelles 
alimentéés en permanence par de l'eau de mer filtrée. Les 
solutions de polluants sont introduites selon des procédures 
permettant de connaître les concentrations maximales attein- 
tes dans les chambres, compte-tenu du flux d’eau permanent. 


Les animaux sont introduits 24 H environ avant l'injection 
des polluants, précaution visant sans doute à résorber les 
effets du stress provoqué par ce transfert. Chaque animal est 
suivi 120s avant et 120s après l'injection. L'observateur enre- 
gistre avec un compteur manuel les battementse d’une anten- 
nule et relève la durée de battement des maxillipèdes. 


Pour apprécier l'existence de modifications de ces compor- 
tements, les auteurs ont considéré le rapport R du nombre 
des battements antennulaires pendant les 1205 suivant l’injec- 
tion à leur nombre pendant les 120s précédentes, ainsi que la 
durée du battement des maxillipèdes au cours des 120s après 
l'injection. Lorsque R est significativement supérieur à 1 et 
que cette durée est significativement supérieure à Os, on 
admet que l’animal a détecté la présence des polluants. Les 
valeurs-seuils (æ = 0,05), respectivement 1,10 et 55s, ont été 


déterminées par des mesures préalables en conditions non 
perturbées. 


Ces critères individuels étant ainsi fixés, les auteurs consi- 
dèrent ensuite le pourcentage des animaux (24 sont testés à 
chaque fois) qui ont réagi à une concentration donnée de 
polluants. L'établissement d’une équation de régression 
entre ce pourcentage et le logarithme de la concentration 
permet ensuite le calcul d'une concentration-seuil ; sans 
doute par analogie avec la LC 50, les auteurs ont choisi pour 
seuil la concentration détectée par 50 % des animaux ; dans le 
cadre de leur expérience elle se situe entre 10-* et 10-* mg/l 
d'hydrocarbures solubles. Les crabes Callinectes sapidus, se 
révêlant ainsi capables de détecter les concentrations bien 
inférieures à celles que l’on observe lors de déversements de 
pétrole brut, pourraient donc servir pour des bioessais de 
répérage de pollution chronique. 


b) Utilisation des modifications du rythme respiratoire chez 
des poissons pour détecter des polluants (CAIRNS et al., 1970; 
1973 ; 1980). 


Dans son principe, la méthode proposée par CAIRNS et 
ses collaborateurs est proche de la précédente, mais elle a 
donné lieu à une automatisation de la collecte et du traite- 
ment des données. 


Chaque poisson est placé dans une chambre individuelle. 
Les signaux électriques liés aux mouvements respiratoires 
sont captés par des électrodes placées aux extrémités de 
l'aquarium, amplifiés et enregistrés (Fig. 9). Afin d'éviter 
l'influence de perturbations parasites, les aquariums ont 
leurs côtés peints en noir (isolement visuel des animaux) et 
sont installés sur des supports minimisant la transmission de 
bruits ou de vibrations du sol. Le cycle nycthéméral est 
reproduit. L'eau est renouvelée en permanence. 


100ml/mn 


; 
électrodes 

FIG.9. — Chambre d'enregistrement des potentiels d'action asso- 

ciés aux mouvements respiratoires de poissons. Adapté de CAIRNS. 

et al., 1980. Les déplacements des poissons peuvent en outre être 


enregistrés par interruption d'un faisceau lumineux excitant une 
cellule photoélectrique. 


Comme dans le cas précédent, la première difficulté 
consiste à définir la «réponse» individuelle à l'introduction 
d'une certaine dose d'agent toxique. Il ést nécessaire d’ét 
blir, pour chaque poisson utilisé, un cycle de référence, pré 
sant les variations nycthémérales normales de son activité 
respiratoire, ce qui suppose une période d'enregistrement 
avant la mise en contact avec les polluants. L'installation des 
animaux dans les chambres provoque un stress, accompagné 
d’une accélération du rythme respiratoire le premier jour. En 
conséquence, les auteurs ont admis qu'il y a réponse signifi- 


cative à un polluant lorsqu'on observe, à un moment précis 
du cycle journalier, un rythme plus élevé qu'au même 
moment de la première journée. En outre, comme certaines 
substances peuvent inhiber l’activité respiratoire, un niveau 
minimal normal doit également être défini pour chaque 
phase du cycle (Fig. 10). 


2 jour 
so 


4 


mouvements respiratoires par mn 


FIG. 10.— Rythme respiratoire d'un poisson exposé à de l'eau Sans 
addition de zinc le 2e jour après son installation dans la chambre 
d'enregistrement, puis soumis le 7e jour, à partir de 10 heures 
(flèche), à une dose de 4,16 mg/l de zinc. 

La ligne continue supérieure indique le rythme maximum observé 
le ler jour, rythme lié au stress du transfert et de l'installation. Le 
tireté inférieur représente le rythme minimum normal. 

Adapté de CAÏRNS er al, 1973. 


Une réponse individuëlle isolée pouvant être accidentelle- 
ment provoquée par d’autres facteurs que la ou les subs- 
tances testées, il s’agit ensuite de définir un seuil de détection. 
Plusieurs animaux étant utilisés en même temps, les auteurs 
admettent qu’il y a effectivement détection lorsqu’au total 
deux réponses ou plus sont enregistrées ; en effet les tests ont 
montré qu’en l’absence de polluant, il n’est jamais observé 
plus d'une «réponse» au sens défini ci-dessus. 


€) Discussion 


A eux seuls, ces deux exemples mettent déjà en relief cer- 
taines des difficultés fondamentales que rencontre la mise au 
point de tests utilisant des effets sublétaux. 


Le premier problème est celui de l’acclimatation des ani: 
maux aux conditions expérimentales. Un délai suffisant doit 
être respecté pour que disparaissent les effets du stress pro- 
voqué par les manipulations. Cela allonge les procédures. 


Le second, plus important,est celui de la définition de ce 
qui est une réponse significative, dans un contexte où inter- 
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vient la variabilité des performances individuelles. Les ani- 
maux ne pouvant être parfaitement calibrés, c'est nécessai- 
rement par rapport à des données de références individualisées 
que sont appréciées les modifications comportementales. 


Enfin, les réponses n'étant pas forcément spécifiques des 
polluants testés et pouvant donc être provoquées par des 
facteurs parasites, il se pose le problème de la validation 
statistique des observations. Une répétition des tests sur un 
nombre suffisant d'individus différents est indispensable, ce 
qui peut nécessiter des installations assez lourdes. En outre, il 
faut s'assurer de la stabilité des conditions expérimentales, 
notamment de la température, car la toxicité d’un produit 
peut varier considérablement en fonction de celle-ci. 


2. Exemples de procédures utilisables in situ 


a) Utilisation de plantes pour surveiller la pollution atmosphé- 
rique. 


L'emploi de «phytomètres», c’est-à-dire de plantes mises 
en place dans un milieu pour y détecter des agents polluants 
et, si possible, en apprécier la concentration, constitue un des 
types de bioessai les plus classiques, au moins dans son 
principe (CLEMENTS et GOLDSMITH, 1924 ; SCHOEN- 
BECK, 1971 ; ISERENTANT et DE SLOOVER, 1976). 
POSTHUMUS (1983) en a rappelé les aspects essentiels, en 
particulier à partir de l'expérience acquise dans les réseaux de 
surveillance mis en place en Allemagne fédérale (SCHOLL, 
1974) et aux Pays-Bas (FLOOR et POSTHUMUS, 1977). 
L'intérêt de ces bioessais, selon POSTHUMUS, est multiple : 


— ils constituent une méthode d'étude directe des effets de 
la pollution ambiante sur les organismes ; 


— ils fournissentune mesure des effets combinés de tous 
les facteurs environnementaux, y compris les polluants de 
l'air et les conditions atmosphériques ; 


. — ils permettent l'étude de la relation entre concentra- 
tions et effets quand les unes et les autres sont mesurés dans 
les mêmes sites ; 


— ils permettent de suivre dans l’espace et dans le temps 
les tendances dans l'extension et l'intensité des pollutions ; 


— ils permettent parfois l'analyse des composés pol- 
luants, lorsque ceux-ci sont accumulés dans certaines plan 
tes: 


— ils constituent un système d’alarme précoce et sensible, 
qui peut faciliter la mise en oeuvre de mesures de prévention. 


Tout ceci ne peut évidemment être obtenu qu’au prix d’une 
rigoureuse standardisation dans le choix des plantes utilisées, 
des méthodes des culture et des procédés d’exposition des 
plantes aux atmosphères testées. Idéalement, des conditions 
totalement artificielles devraient être réalisées. dans des 
enceintes où seule varierait la qualité de l’air les traversant. 


Dans la pratique, les plantes sont placées dans des bacs 
contenant un sol standard et munis d’un système d’alimenta- 
tion en eau permanent. Ces bacs sont mis dans des enceintes 
où circule l’air extérieur. Des installations témoins, avec 
filtration de l’air, sont utilisées lorsqu'on ne considère pas la 
toxicité aiguë, mais aussi les effets d’une toxicité chronique : 
il faut alors quantifier des différences, que ces effets soient 
morphologiques ou physiologiques, entre plantes soumises à 
l'air pollué et celles qui vivent en air purifié. 


Les plantes, pour être génétiquement aussi homogènes que 
possible, sont obtenues par multiplication végétative. Plu- 
sieurs espèces ou variétés sont couramment utilisées dans le 
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réseau de surveillance des Pays-Bas (POSTHUMUS, 1982) ; 
le Tabac — en particulier la variété Bel W3 — est fréquem- 
ment utilisé dans divers pays (JACOBSON et FEDER, 1974; 
FLOOR et POSTHUMUS, 1977: ASHMORE et al., 1978: 
RO-POULSEN et al., 1981 ; STEUBING, 1982). 


b) Mesure de la pollution atmosphérique par SO, avec des 
bioessais utilisant un acarien corticole (LEBRUN, 1981 ; 
ANDRE et al., 1982). 


L'idée directrice de cette méthode est de placer aux noeuds 
d’un réseau de surveillance de la pollution d’une grande 
agglomération, dans des conditions standard, des lots d’un 
Acarien dont la sensibilité au SO, a été préalablement prou- 
vée, la mortalité observée en un temps déterminé pouvant 
être dépendante de la concentration en SO,. 


Ce protocole a été testé à Bruxelles ; les essais ont été 
effectués aux points de mesure de la pollution, ce qui a permis 
de mettre en évidence une relation approximativement expo- 
nentielle entre la mortalité et la concentration en SO, de 
l’atmosphère. Les auteurs en déduisent que ce bioessai, facile 
à réaliser, pourrait contribuer à la surveillance à court terme 
et à la cartographie de la pollution atmosphérique des 
agglomérations. Cette technique serait plus intéressante que 
l'analyse des peuplements lichéniques spontanés, car plus 
spécifique et capable de révéler des variations assez rapides. 


©) Discussion 


Comme le montrent ces deux exemples, l'objectif des 
bioessais in situ peut être d'établir des réseaux de surveil- 
lance. Ceci suppose, évidemment, une stricte standardisation 
des procédures, sans laquelle il serait illusoire de prétendre 
dégager des évolutions ou dresser des cartes. 


Le problème se pose immédiatement de l'intérêt de telles 
méthodes par rapport aux techniques physico-chimiques de 
détection et de mesure des polluants. 


A priori, la méthode de LEBRUN et deses collaborateurs a 
un coût très faible, car elle n’exige aucun matériel sophisti: 
qué. En revanche, des réseaux de systèmes de culture contrô 
lée de plantes indicatrices peuvent rapidement devenir oné- 
reux. 


La méthode de LEBRUN se donne pour seul objectif une 
estimation facile du niveau de pollution en SO,, en vue d’une 
surveillance, sans aucunement préjuger des effets de ces 
composés sur d’autres organismes que l'espèce-test. Au 
contraire, POSTHUMUS (1983) suggère que les plantes indi- 
catrices — au sens de «phytomètres» — peuvent informersur 
les effets. des pollutions atmosphériques sur les autres 
plantes, cultivées ou spontanées, ce qui n’est pas évident. En 
vérité, il pourrait être dangereux d’assigner des objectifs trop 
ambitieux à des bioessais dont l'intérêt principal devrait être 
de donner, pour un coût faible, une estimation convenable, 
sous forme d'ordres de grandeur, des concentrations des 
polluants dans l’atmosphère. 


3. La surveillance biologique intégrée d’un site industriel. 


CAIRNS etses collaborateurs (1973) ont poussé assez loin 
la réflexion sur l'installation de systèmes de surveillance des 
rejets industriels utilisant des bioessais avec des poissons. 


La figure 11 montre comment de telles installations pour- 
raient être organisées. Des «unités de surveillance» sont 


constituées de batteries d’aquariums individuels associées à 
des systèmes d'enregistrement des mouvements respiratoires 
de poissons (cf. fig. 9). Certains animaux sont soumis aux 
rejets, mélangés en proportions définies à l’eau d’une rivière 
réceptrice, captée en amont ; les autres, soumis à cette eau 
seule, servent de témoins. 


ef r 


Ù 
ct. 


FIG. 11. — Unité de surveillance d'effluents industriels utilisant 
l'enregistrement des rythmes respiratoires et des déplacements de 
poissons. 
. ef: effluent testé. r : eau prélevée en rivière, en amont du site 
industriel. m : mélangeur. t: animaux testés. c: animaux de contrôle. 

nregistrement des rythmes respiratoires. 2 : enregistrement des 
déplacements. ct. : cenire de traitement des données. 

Adapté de CAIRNS er al, 1973. 


Des unités de ce type peuvent être réparties en plusieurs 
points du système d'évacuation de rejets, lorsque ceux-ci ont 
des origines différentes. L'ensemble peut être complété par 
des unités servant à contrôler la qualité de l’eau en amont et 
en aval du site. CAIRNS er al. (1973) ont même proposé de 
développer de tels systèmes à l'échelle d’un bassin versant 
(Fig. 12). 


La faisabilité de telles installations, en tout cas à l'échelle 
d’un site industriel, a été évaluée par WESTLAKE et VAN 
DER SCHALIE (1977), dont les conclusions sont positives. 
On doit néanmoins s’interroger sur la lourdeur de ces sys- 
tèmes de surveillance, compte-tenu des problèmes délicats 
posés par les bioessais utilisant l’activité respiratoire de pois- 
sons comme critère, ainsi que nous l'avons vu plus haut. 
L'intérêt en est toutefois la possibilité d’une surveillance en 
continu, à condition de renouveler régulièrement les ani- 
maux. Il faut en effet éviter d’éventuelles accoutumances à 
des doses sublétales des polluants. 


239 


SOURCE AUTRES 
POLLUANTE [SOURCES] 
UNE Lines + 
UN POLLU ANT] CONNUE DE fasers fasrrs 
POLLUANTS 
ECOSYSTEME 
RECEPTEUR 


FIG. 12. — Surveillance intégrée à l'échelle d'un bassin versant. 

U : usines. EP : usine d'épuration des eaux usées. 

€ : centre de contrôle: 

a : unités de surveillance de la qualité des cours d'eau, basés sur 
l'analyse de la structure de communautés d'algues planctoniques ou 
d'invertébrés (discrimination automatique des formes et et comptage 
par catégorie). 

b : unités de surveillance de rejets industriels (cf. fig. 11). 

Adapté de CAIRNS er al., 1973. 


II — ANALYSE CRITIQUE 
DE L'UTILISATION DES BIOESSAIS 


La figure 13 permet de replacer les diverses utilisations 
possibles des tests biologiques par rapport aux objectifs de la 
bioévaluation. La distinction entre tests de toxicité et bioes- 
sai apparaît ainsi clairement. Les premiers ont pour fonction 
la classification des produits selon leur degré de toxicité, en 
vue de l'établissement de réglementations, du calcul de rede- 
vances, etc. Les seconds ont pour objectif la surveillance des 
sources de pollution et des milieux pollués, la détection 
devant être aussi précoce que possible pour que des interven- 
tions correctrices soient faites en temps utile (fonction 
d’avertissement). La surveillance peut porter sur les rejets à la 
sortie même des sources de pollution, ou bien sur les milieux 
récepteurs. Dans ce dernier cas, les bioessais contribuent à la 
détermination de la qualité de ces milieux et constituent ainsi 
une forme de bioévaluation. 


Dans ce contexte, les travaux sur des chaînes trophiques et 
des microécosystèmes expérimentaux ont une perspective 
différente. Le but en est davantage la compréhension des 
mécanismes de circulation des polluants dans les réseaux 
trophiques et de leur action au niveau systémique. Il n’est 
évidemment pas interdit de penser que des tests utilisant des 
systèmes écologiques expérimentaux puissent servir pour des 
analyses comparatives de toxicité ou des opérations de sur- 
veillance. Cependant les difficultés déjà rencontrées avec les 
tests utilisant des individus isolés risquent d’être par trop 
démultipliées. 


C’est donc à l'échelle des tests «simples» qu’il convient déjà 
de discuter certains problèmes essentiels. 


TESTS DE] [MICROECOSYSTEMES| [BiGEssAIS] 
[TOXICITE EXPERIMENTAUX 
| | SURVEILLANCE, 


CLASSIFICATION] [ANALYSE DES] 


REGLEMENTATION MECANISMES INTERVENTION] 


FIG. 13. — Les diverses utilisations des tests biologiques. 


A — L'ANTINOMIE STANDARDISATION-RE- 
PRÉSENTATIVITÉ 


Les tests de toxicité, au sens strict, n’ont d’intérêt que s’ils 
sont au maximum Standardisés : on ne peut concevoir une 
classification des substances et la mise au point de réglemen- 
tations nationales et internationales qu’à cette condition. 


La standardisation porte d’une part sur les organismes 
utilisés, d'autre part sur les protocoles. En ce qui concerne les 
organismes, il faut choisir des espèces répondant en particu- 
lier aux critères suivants (Actes du colloque «Indices biot 
ques», Ministère de l'Environnement, 1985) : 


— avoir une physiologie connue ; 


être disponibles, de préférence toute l’année et dans 
différents pays, et si possible pouvoir être obtenues par éle- 
vages ou culture ; 


— être faciles à manipuler au laboratoire ; 
— être d’un coût aussi limité que possible. 


Il faut aussi, évidemment, que ces éspèces Se prêtent bien à 
une calibration des individus. Celle-ci ne suffit cependant pas 
à éliminer totalement les effets de la variabilité individuelle, si 
ce n’est peut-être dans le cas de végétaux obtenus par multi- 
plication asexuée. Ces contraintes expliquent que peu d’es- 
pèces aient été retenues jusqu'à présent pour l'établissement 
de normes internationales. 


La standardisation des protocoles est sans doute plus facile 
à obtenir. Toutefois, la maîtrise d’un maximum de paramè- 
tres physico-chimiques implique un degré élevé d’artificiali- 
sation. Les conditions expérimentales perdent alors toute 
représentativité, non seulement — c'est évident — vis-à-vis 
des milieux naturels, mais aussi vis-à-vis des effluents urbains 
ou industriels dont les paramètres physiques et chimiques 
varient considérablement dans l’espace et'dans le temps. 


La recherche d’une représentativité correcte des bioessais 
n’a d'intérêt que si on en précise bien les objectifs. Ceci 
suppose que l'on réponde aux questions suivantes : de quel 
processus un bioessai doit-il être représentatif et en quoi cette 
représentativité est-elle utile ? 


La surveillance du degré de pollution d’un milieu ou, en 
amont, du degré de toxicité potentielle d’un rejet vis-à-vis du 
milieu récepteur, est utile si elle permet l'alerte lorsque les 
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risques de perturbation s'accroissent. Il faut donc que le 
système de surveillance permettent d'évaluer le risque objec- 
tif encouru par le milieu récepteur tel qu'il est, avec ses 
caractères propres. Si le système de surveillance sous-estime 
les risques, des accidents pourraient survenir trop fréquem- 
ment. Il ne faut pas davantage qu'il les surestime, car il 
provoquerait trop souvent des interventions coûteuses. 


Apparaît ainsi, en arrière-plan, toute la problématique liée 
à la notion de perturbation. Quand peut-on dire qu'un éco- 
système est perturbé ? À partir de quelle ampleur une pertur- 
bation met-elle en danger l'existence d’un écosystème, com- 
pte-tenu des capacités de stabilisation de celui-ci ? Faute 
d’une Écologie fondamentale suffisamment développée, ces 
questions restent le plus souvent sans réponses concrètes. 


Dans la pratique, ce sont donc des solutions à fort degré 
d’empirisme qui peuvent être envisagées. Les organismes 
utilisés dans les bioessais doivent donc de préférence appar- 
tenir à des espèces vivant effectivement dans les milieux 
récepteurs : ils doivent être choisis parmi des espèces d'autant 
plus sensibles aux perturbations que l’on recherche une plus 
grande précocité de l'alerte. C’est ici que joue le plus l’appré- 
ciation subjective des risques. On comprend alors limpor- 
tance des recommandations suggérant d'utiliser conjointe- 
ment des organismes situés à différents niveaux trophiques 
(LESEL, 1976 ; Actes du Colloque «Indices biotiques», 
Ministère de l'Environnement, 1985). On comprend aussi 
l'intérêt des recherches sur chaînes alimentaires et microéco- 
systèmes expérimentaux, dans la mesure où elles peuvent 
aider à déterminer les points faibles des systèmes naturels 
qu'ils représentent. 


Il ne suffit pas que les organismes soient judicieusement 
choisis. Il faut encore que les conditions d'exposition aux 
polluants soient comparables à celles du milieu naturel. Les 
tests qui visent à déterminer l’effet d’une substance isolée, 
même si toute une gamme de concentrations est prise en 
compte, ignorent tout ou presque des conditions réelles dans 
lesquelles la substance est susceptible d'agir: il se pose en 
réalité des problèmes d’additivité, de synergie ou d'inhibition 
entre produits simultanément présents dans le milieu. Dans 
l'eau, par exemple, l’action d'un toxique peut différer consi- 
dérablement selon qu'il existe ou non des particules.en sus- 
pension capables de l’absorber : sa toxicité peut être modi- 
fiée, ou concerner des organismes différents ; de même il faut 
tenir compte de son piégeage possible par les sédiments, etc. 


Les procédures qui réalisent un mélange — en proportions 
représentatives — des rejets et de l’eau du milieu récepteur 
sont assez satisfaisantes, comme celles préconisées par 
CAIRNS er al. (1973). En effet, les animaux sont ainsi soumis 
à l’ensemble des substances contenues dans les rejets et de 
celles déjà présentes dans le milieu naturel. Il est cependant 
encore plus intéressant d'envisager des bioessais in situ, en 
s'inspirant de la méthode des phytomètres. La mise en place 
des organismes dans des enceintes soumises aux conditions 
mêmes du milieu offre la meilleure représentativité possible 
(voir par exemple MANDL et al., 1973 ; EIDE et JENSEN, 
1979 : COOKE, 1981). 


Toute réponse significative constituera alors l'annonce 
certaine d’un changement effectif de la qualité du milieu. Cet 
avantage est malheureusement contrebalancé par le fait que 
les facteurs ayant pu provoquer la réponse—isolément ouen 
interaction — sont si nombreux qu'il devient difficile de 
remonter de l'effet à la cause, donc de décider d'actions 
correctrices. Organisés dans l'esprit des suggestions de 
CAIRNS er al..(1973), des réseaux de surveillance permet- 
traient peut-être de pallier cet inconvénient en facilitant le 
repérage spatial et temporel des perturbations. 


B — LA DÉFINITION DES RÉPONSES 


Comme l'ont montré les quelques exemples présentésplus 
haut, la détection d’un facteur perturbant — réel ou potentiel 
— passe généralement par deux étapes. La première est la 
définition d’une réponse à l’échelle individuelle, la seconde la 
confirmation statistique qu’il se passe bien quelque chose. 
Evidemment, cette distinction n’a pas lieu d’être lorsque les 
bioessais mesurent un phénomène intégrant directement les 
réponses individuelles, comme l’activité respiratoire d’une 
culture de microorganismes ou l’activité photosynthétique 
d’algues unicellulaires. 


Quel que soit le système envisagé, les tests les plus intéres- 
sants sont ceux qui donnent des réponses proportionnées à la 
concentration des agents polluants. Si une échelle suffisam- 
ment précise peut être établie, les bioessais peuvent alors 
permettre non seulement la détection, mais aussi de vérita- 
bles mesures. 


Pour établir un système d'alerte, il faut ensuite définir des 
seuils. Ceux-ci peuvent être «objectifs», lorsqu'une réponse 
n'apparaît qu'à partir du moment où le facteur perturbant 
atteint une certaine intensité. Il reste néanmoins à savoir si, 
une fois le seuil atteint ou dépassé, un risque est effectivement 
encouru à l'échelle du système écologique récepteur. Dans 
d’autres cas, la relation de cause à effet peut n'être que très 
progressive, sans accélération brusque ; la définition d’un 
seuil au-delà duquel on considère qu’il y a risque devient 
alors très arbitraire. Dans des tests de toxicité aiguë par 
exemple, employés en tant que bioessais, l’alerte doit-elle 
intervenir seulement lorsque la LC 50est atteinte, ouen deçà, 
ou au-delà ? 


Le travail évoqué plus haut de PEARSON er al. (1981)sur 
l’utilisation des mouvements antennulaires du crabe Calli- 
nectes sapidus illustre le même problème, cette fois dans le cas 
du repérage d’une toxicité sublétale. En vérité, autant la 
fixation arbitraire d’un seuil comme la LC 50 est justifiée 
pour évaluer la toxicité relative de différentes substances, 
autant il est délicat de fixer un seuil d’alerte avec des procé- 
dures du type bioessai en l'absence d’une connaissance réelle 
des risques encourus. La prudence invite alors à fixer des 
seuils aussi bas que possible, la limite étant souvent imposée 
par des considérations économiques : plus un seuil est bas, 
plus le coût de l’épuration des rejets est élevé, plus les inter- 
ventions correctrices risquent d’être fréquentes. 


Quoi qu’il en soit, le problème reste d'établir des procé- 
dures qui aient une reproductivité satisfaisante. En effet, 
même si on ne vise pas une standardisation d'intérêt national 
ou international, mais simplement la mise au point d'une 
technique à usage local, celle-ci doit être suffisamment fiable 
pour permettre des sondages périodiques comparables ou, 
mieux, une surveillance continue. Dans cette perspective, la 
stabilité génétique des organismes utilisés est particulière- 
ment importante. De même, il est essentiel de choisir des 
critères de réponse qui prennent bien en compte des modifi- 
cations des performances individuelles, modifications dont 
on s’assurera de la validité statistique en soumettant aux tests 
un nombre d'organismes à chaque fois suffisant. 


CONCLUSIONS 


La littérature offre une grande variété de propositions de 
bioessais, dont certains sont d’une remarquable ingéniosité. 
Bien des auteurs, et notamment LEBRUN (1980), ont fait 
ressortir l’intérêt des bioessais vis-à-vis des méthodes physi- 
co-chimiques de détection et de dosage. Outre un coût géné- 
ralement plus faible — ce qui permet de multiplier les 
mesures —, les bioessais sont susceptibles de donner une 


information sur l’activité effective des substances détectées 
vis-à-vis des êtres vivants. 


C'est là qu'intervient toute la problématique de la repré- 
sentativité des méthodes. Sans entrer à nouveau dans la 
discussion de cette délicate question, il faut en souligner deux 
aspects qui devraient donner lieu à un accroissement de 
l'effort de recherche. 


Le premier concerne la relation entre toxicité aiguë et 
toxicité chronique, problème qui a été posé de façon perti- 
nente notamment par STEPHAN et MOUNT (1973), LE- 
SEL (1976) et KENAGA (1982). Comme le soulignent les 
premiers auteurs, le développement des réglementations 
devrait conduire à la réduction des émissions brutales et 
intenses de toxiques dans les milieux naturels et, en revanche, 
au développement d'émissions à des concentrations faibles, 
mais de longue durée. Des coefficients empiriques ont sou- 
vent été appliqués aux LC 50 pour en déduire les concentra- 
tons tolérables. On peut aussi utiliser un paramètre combi- 
nant la dose de polluant et le temps d'exposition. Il est 
cependant nécessaire d'établir des relations plus rigoureuses, 
à la fois pour une grande variété de substances et pour une 
grande variété d'organismes-tests. 


Le second problème est celui des interactions entre pol- 
luants et facteurs du milieu d’une part, entre polluants diffé- 
rents d'autre part. LEBRUN et a/. (1978), LEBRUN (1980), 
THOMPSON et al. (1980), POWELL et FIELDER (1982) 
offrent quelques exemples de recherches dans ce domaine. La 
toxicité d’une substance s'exprime en effet dans le cadre de 
milieux déterminés, où d’autres produits peuvent être déjà 
présents. Mieux comprendre les dépendances qui s'établis- 
sent ainsi et conditionnent les effets réels des toxiques sur les 
organismes est un objectif important. Cependant, les combi- 
naisons sont infinies et on ne peut raisonnablement envisager 
que l'étude de situations malgré tout assez simples. 


La conception d'une politique de recherche dans le 
domaine des bioessais devrait donc résulter d’une réflexion 
approfondie débouchant sur des choix limités et précis. 
Sinon, le risque est grand de voir les travaux s'orienter en 
tous sens, sans aucune cohérence. C’est d’ailleurs l’impres- 
sion que donne l’analyse des résultats de notre sondage 
bibliographique. En réaction contre les «excès» de la stan- 
dardisation — en réalité pour les tests de toxicité — on prône 
ici et là la nécessité d'adapter les bioessais aux conditions 
locales, en vue d’une meilleure représentativité. Dans ce 
contexte, chaque chercheur aura tendance à prétendre que le 
groupe d'organismes dont il est spécialiste est particulière- 
ment favorable à la mise au point de bioessais. Pourquoi 
alorsne pas aller, par exemple, jusqu’à tester la sensibilité de 
toutes les espèces d’acariens édaphiques, en considérant 
séparément leurs diverses stases, ceci vis-à-vis de 10, 100, 
1000... substances différentes, chacune essayée à 10, 20, 100. 
concentrations, à diverses températures et dans des condi- 
tions de jeûne plus ou moins prolongé. Certains prétendront 
qu'ainsi on pourrait peut-être trouver des «réactifs biologi- 
ques» spécifiques de chaque substance, mais en réalité cela 
paraît bien utopique. 


Il est sans doute plus réaliste de mettre au point des bioes- 
sais qui détectent les altérations de la qualité des milieux, 
même s’ils ne permettent pas toujours d’en déceler les causes 
exactes. Utilisés dans le cadre de réseaux normalisés de sur- 
veillance, portant à la fois sur les milieux récepteurs et les 
sources de polluants, ils peuvent au moins guider la recherche 
des perturbations. 


Cependant, ne considérer que la «qualité» globale des 
milieux soulève à son tour de difficiles problèmes. Nous les 
approfondirons à propos de l’utilisation des indices biotiques 
et autres systèmes de bioévaluation fondés sur les modifica- 
tions des communautés naturelles. 
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CHAPITRE III 


BIOACCUMULATEURS ET BIOÉVALUATION 


De nombreux polluants répandus dans l’environnement 
n’y sont pas détruits, ou ne le sont que très lentement, y 
subissant parfois des modifications de leur état initial. Par 
des voies très diverses, ils peuvent s’accumuler chez certains 
organismes et y atteindre des teneurs élevées, Ce phénomène 
présente a priori un intérêt évident pour la surveillance de la 
pollution : ces «bioaccumulateurs» constituent en effet des 
capteurs naturels à partir desquels les polluants peuvent être 
détectés et dosés à un coût plus raisonnable que s’ils étaient 
recherchés directement dans le milieu. 


La littérature relative à la bioaccumulation est abondante, 
mais très disparate. Il y a à cela plusieurs raisons. 


La notion même de bioaccumulation n’est pas simple, et 
l'on parle aussi de bioconcentration, de biomagnification. En 
réalité, des mécanismes variés peuvent conduire à la concen- 
tration d’une substance dans un organisme, depuis la filtra- 
tion purement physique de particules contaminées jusqu'à la 
concentration progressive le long d’une chaîne alimentaire. 


Par ailleurs, certains travaux n’ont pas pour perspective 
l'obtention d’un jugement sur l’état d’un milieu, mais sim- 
plement la mesure des quantités de polluants accumulées 
dans des espèces consommées par l’homme, afin d'évaluer les 
risques encourus au point de vue santé. 


Enfin, la diversité des recherches tient à la fois à la multi- 
plicité des polluants envisageables (métaux lourds, radionu- 
cléides, composants variés issus de la pétrochimie, pesticides 
de toutes sortes...) et à celle des organismes végétaux ou 
animaux qui, dans tous les milieux, sont capables de bioac- 
cumulation. On peut imaginer sans peine des centaines d'ar- 
ticles intitulés à la manière de POPHAM et d'AURIA ( 1982): 
«A new sentinel organism_ for vanadium and titanium». 
Chacun peut s’ingénier en effet à démontrer que telle espèce 
est un bioaccumulateur spécialement efficace de tel polluant. 


Il n’est donc pas utile de dresser dans ce chapitre un 
inventaire qui, moins que jamais, ne pourrait être exhaustif : 
une bibliographie assez éclectique suffira à donner une image 
de la diversité des recherches. En revanche, on tentera de 
classer les travaux en fonction de leur contribution à la 
bioévaluation. Celle-ci n’est possible, en effet, que si les 
bioaccumulateurs sont utilisés au minimum en vue de détec- 
ter la présence de polluants et, si possible, d’en déterminer les 
teneurs dans le milieu : à partir de là, des comparaisons 
spatiales et temporelles deviennent possibles, ce qui ouvre la 
voie à des programmes de surveillance. 


La notion même de bioaccumulation sera ensuite discutée, 
car il n’est pas certain que des accumulations dues à des 
processus différents autorisent des conclusions équivalentes 
en termes de bioévaluation. Ceci nous aménera à discuter des 
possibilités et des limites effectives de l’emploi des bioaccu- 
mulateurs comme bioindicateurs. 


I — VUE D’ENSEMBLE 
A — MILIEUX TERRESTRES 


Des phénomènes de bioaccumulation ont été mis en évi- 
dence chez de nombreux Lichens et Bryophytes, ainsi que 
chez des Gymnospermes et de Angiospermes. A partir de là, 
différentes procédures de détection et de mesure de polluants 
ont été proposées, dont certaines sont assez couramment 
utilisées. 


A l'aide de végétaux naturellement en place, il.est possible 
de caractériser les variations spatiales de l'intensité des pollu- 
tions, en particulier en fonction des distances aux points 
d'émission. 


Les Lichens et les Bryophytes sont ainsi fréquemment 
employés pour l'étude des métaux lourds, par exemple 
autour de sites industriels etminiers (BECKETT et al., 1982; 
NASH et SOMMERFELD, 1981 ;, NYGAERD et HARJU, 
1983), ou encore à proximité de voies routières pour appré- 
cier l'étendue de la pollution plombique due aux automobiles 
(DERUELLE, 1983). Cette méthode a été également emplo- 
yée pour des sites urbains (LODENIUS et KUMPULAI- 
NEN, 1983). Les chercheurs finlandais ont aussi utilisé des 
champignons pour étudier la pollution par les métaux lourds, 
en particulier le mercure (KUUSIetal., 1981 ; LODENIUS et 
HERRANEN, 1981). 


Les feuilles de certaines essences caducifoliées (MAN- 
KOVA, 1981); mais surtout les aiguilles de résineux, permet- 
tent aussi l'étude de la pollution par les métaux lourds et par. 
le soufre, qu’elles accumulent (HARBOTTLE er al., 1982 ; 
HOLLWARTH, 1982 ; HURRLE, 1981 ; LEGGE et BO- 
GNER, 1983 ; LODENIUS et LAAKSOVIRTA, 1979 ; 
NYOMARKAY et al., 1982 ;, TAYLOR er al, 1982). 


Cryptogames et Phanérogames donnent des résultats 
concordants, qui se renforcent mutuellement. En Pologne 
par exemple, la cartographie de la pollution dans la Forêt de 
Niepolomice, près de Cracovie, a pu être dressée de façon très 
satisfaisante en combinant les résultats obtenus par la mesure 
de l’accumulation de divers métaux dansiune mousse et du 
soufre dans les aiguilles de résineux(GRODZINSKA, 1984). 


Certains auteurs ont montré que des plantes sauvages et 
cultivées pouvaient de façon analogue être utilisées pour 
apprécier la pollution auxtalentours de zones industrielles 
parce qu’elles accumulent certains produits (voir par exem- 
ple DAVIS et CARLTON-SMITH, 1980 ; ELSOKKARY, 
1982 ; SUCKCHAROEN, 1980). À l'échelle de régions plus 
vastes — un ou plusieurs pays — il a été proposé de 5’. appuyer 
sur l'accumulation des polluants atmosphériques particu- 
laires dans les tourbières pour caractériser les niveaux de 
pollution (ARAFAT et GLOOSCHENKO, 1982 ; LÔT- 
SCHERT et WANDTNER, 1982 ; PAKARINEN, 1981). 
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L'utilisation de végétaux autochtones pour doser des pol- 
luants accumulés dans leurs tissus ou sur leurs organes a un 
inconvénient : la dynamique de cette accumulation n'étant 
pas connue, on ne peut savoir si les teneurs mesurées reflètent 
la pollution actuelle ou des évènements passés. C'est pour- 
quoi on préfère parfois transplanter des végétaux depuis des 
zones non polluées et y doser les polluants après un temps 
déterminé d'exposition dans la zone d'étude. DERUELLE 
(1983), par exemple, a utilisé cette méthode pour évaluer la 
pollution par le plomb à différentes distances d’une auto- 
route, GARTY et FUCHS (1982), puis GARTY er al. (1983) 
ont également étudié l'intérêt de la transplantation d’un 
lichen dans le cadre d'expériences de surveillance biologique 
de la pollution par des métaux lourds et des PCB. 


La technique des mousses placées dans des sacs en filet de 
polyamide que l’on installe par exemple selon des transects à 
partir d'une source de pollution relève du même esprit. Elle a 
été préconisée par GOODMAN et al. (1974), puis MAKI- 
NEN (1977). Les mousses employées sont généralement des 
Sphaignes. DAVIS et WHITE (1981) ont ainsi établi des 
courbes d'isopollution par le plomb autour d’une source 
polluante. Avec cette même technique, CRUMP et BAR- 
LOW (1982) ont comparé l'impact du plomb dans des pâtu- 
rages proches ou non de routes. LODENIUS et TULISALO 
(1984) et MAKINEN et LODENIUS (1984) l'ont utilisée 
respectivement pour caractériser la pollution mercurielle 
autour d'une usine et pour décrire la pollution par le cad- 
mium et le mercure dans l’agglomération de Helsinki. 


Enfin, des techniques de type bioessai in situ peuvent être 
employées, à l’aide de plantes bioaccumulatrices obtenues et 
cultivées en conditions standardisées (KONTRISOVA et 
KALETA, 1981 ; POSTHUMUS, 1983 ; WARDA er al, 
1980). 


Siles végétaux offrent en milieu terrestre les techniques les 
plus éprouvées de détection, de mesure et de cartographie de 
pollutions variées par le biais de la bioaccumulation, les 
animaux offrent également des possibilités qui ne semblent 
pas être encore systématiquement exploitées. 


BERG et al. (1966) ont cependant ouvert une voie intéres- 
sante en étudiant le contenu en mercure de plumes d’oiseaux 
récoltés en Suède depuis un siècle, et en révélant ainsi des 
évolutions significatives. Depuis, un certain nombre de 
recherches utilisant ce matériel ont été réalisées, par exemple 
par DOI et FUKUYAMA (1983) ou par LINDBERG et al. 
(1983). De façon analogue, on a utilisé les cheveux humains 
pour caractériser la pollution par l’arsenic (MACAJ, 1971 ; 
CORTES et al., 1981). Des métaux lourds peuvent aussi se 
concentrer dans les os et les dents de Mammifères, dont 
certains peuvent être envisagés comme bioindicateurs, s'ils 
sont suffisamment sédentaires. 


De façon plus générale, la concentration de polluants dans 
des tissus de Vertébrés pourrait justifier l’utilisation de ceux- 
ci en bioévaluation. C’est en tout cas le point de vue, plus ou 
moins nettement exprimé, d'assez nombreux auteurs (AN- 
DERSON er al., 1982; HUTTON, 1982; KENDALL, 1982; 
MARKHAM er al., 1982; PINOWSKA et al., 1981 ; TATA- 
RUCH etONDERSCHEKA, 1982 ; WAY et SCHRODER, 
1982). Un exemple en est fourni par OHll er al. (1981), qui ont 
caractérisé la diminution de la pollution plombique à Tokyo 
par la mesure régulière des teneurs en plomb chez les Pigeons. 


B — EAUX CONTINENTALES 


Les phénomènes de bioaccumulation sont beaucoup 
moins exploités dans les écosystèmes dulçaquicoles qu’en 
milieu terrestre où marin. 


Quelques travaux suggèrent l’utilisation de Macrophytes, 
comme par exemple la Massette Typha angustifolia (WELLS 
et al., 1982) ou la Jacinthe d’eau Éichornia crassipes (CHI- 
GBO er al., 1982) ; WOLVERTON et McDONALD, 1978), 
espèces que les auteurs considèrent comme de bons indica- 
teurs de la pollution par les métaux lourds. SUCKCHA- 
ROEN (1979) et LODENIUS (1980) ont aussi montré l’inté- 
rêt de divers Macrophytes pour caractériser la pollution 
mercurielle. Les Bryophytes sont également intéressants de 
ce point de vue (EMPAIN er al., 1980 ; MOUVET, 1986). Le 
périphyton pourrait aussi être utilisé (JOHNSON er al, 
1978). 


En ce qui concerne les animaux, les travaux sont à peu près 
du même type. Sans avoir un objectif affiché de bioévalua- 
tion, certains auteurs tirent quelques conclusions sur l’état 
des milieuxet les problèmes qui peuvent en résulter. Ainsi EL 
ZORGANI (1980) envisage les conséquences des pesticides 
utilisés pour la culture du Coton au Soudan sur les milieux 
aquatiques et l'installation éventuelle de pêcheries, car l’ana- 
lyse de poissons révèle une nette pollution de fond. Ces 
animaux peuvent être également utiles dans le cas de déver- 
sements accidentels, pour en envisager les conséquences à 
moyen terme : par ce moyen, RENDBERG et al. (1983) ont 
démontré la persistance de chlorophénol dans une rivière, 
alors que la teneur de cette substance dans l’eau était devenue 
proche de la limite de détection. 


D’autres auteurs, à partir de mesures de polluants accumu- 
lés dans des poissons, posent explicitement le problème de 
l’utilisation de ceux-ci comme bioindicateurs (BEUMER et 
BACHER, 1982 ; BURGERMEISTER er al., 1983 ; YOUNG 
et BLEVINS, 1981). Des procédures assez compliquées sont 
parfois envisagées. MASLOVA (1981), par exemple, discute 
la possibilité d'utiliser la teneur en collagène dans la colonne 
vertébrale des poissons comme indicateur de la pollution 
par des organochlorés, dans la mesure où ceux-ci, accumulés 
dans l'organisme, agissent sur le métabolisme des protéines. 


Nos sondages bibliographiques n’ont fourni qu’un petit 
nombre de références sur les Invertébrés dulçaquicoles en 
tant que bioaccumulateurs. Citons les travaux de MOUZAT 
(1980) et de HARTLEY et JOHNSTON (1983) sur des Mol- 
lusques, de ZAUKE (1982) sur des Gammares, de COL- 
BORN (1982), de DRESSING et al. (1982), de ZHULIDOV 
ET EMETZ (1981) sur des Insectes. 


Ces divers travaux ne débouchent pas plus que les précé- 
dents sur des procédures bien construites de bioévaluation, 
mais apportent parfois des éléments de discussion intéres- 
sants. Toutefois, le travail de HARTLEY et JOHNSTON 
(1983) mérite d’être souligné, car il utilise une méthode de 
transplantation du Bivalve Corbicula manilensis pour détec- 
ter des organochlorés. Prélevés dans le milieu naturel, les 
animaux sont d’abord maintenus dans des aquariums pour 
permettre leur épuration, puis ils sont mis dans des cages que 
l’on dispose, pendant un temps limité, dans les rivières à 
étudier. Ils sont alors retirés et les substances polluantes 
recherchées. 


Le même principe a été mis en oeuvre par AHLF et 
WEBER (1981), qui ont décrit une méthode de surveillance 
dela charge en métaux lourds dans les milieux aquatiques. Ils 
utilisent des algues non contaminées, provenant de cultures 
standardisées, qu’ils placent dans des chambres spécialement 
conçues mises dans les milieux à analyser. Comme dans le cas 
précédent, les organismes sont prélevés, après une durée 
déterminée d'exposition, en vue des dosages. 


Les travaux les plus poussés, qui ont conduit à la mise en 
oeuvre de programmes de routine, ont été basés sur l'emploi 
des Bryophytes aquatiques, en particulier en Belgique (EM- 
PAIN et al., 1980). Des réseaux de surveillance ont été ainsi 
établis pour le bassin de la Meuse, en ce qui concerne la 
pollution par les métaux lourds. Les Bryophytes sont égale- 


ment largement utilisés en Belgique pour le suivi des rejets 
radioactifs de centrales nucléaires. En France, MOUVET 
(1986) a utilisé avec succès les Bryophytes pour dresser une 
carte de pollution des cours d’eau par les micropolluants 
métalliques dans la région Rhin-Meuse. Ses résultats, com- 
parés avec des mesures sur les sédiments, confirment la 
supériorité des Bryophytes comme traceurs de la contamina- 
tion métallique, ce qu’avaient déjà constaté ANDRE et 
LASCOMBE (1985). 


€ — MILIEUX MARINS 


D'assez nombreux travaux visent à dresser un bilan de la 
pollution d'une zone plus ou moins étendue par la mesure des 
teneurs en polluants dans l'eau, les sédiments et un plus ou 
moins grand nombre d'espèces différentes. C’est le cas par 
exemple des études de BLOOM et AYLING (1977) en Tas- 
manie, d'AUGIER et al. (1980), HORNUNG e' al. (1981) et 
IMPELLIZZERI et al. (1982) en divers points de la Méditer- 
ranée, de KNUTZEN et SORTLAND (1982) en Norvège. 


D'autres chercheurs s'intéressent à la dynamique de cer- 
tains éléments dans les écosystèmes marins, comme GUARY 
(1980) à propos de radionucléides, ou dressent le bilan des 
rôles d’un élément particulier, comme LEWIS et CAVE 
(1982) au sujet du cuivre. 


Ces divers types de travaux mettent en évidence des phé- 
nomènes de bioaccumulation plus où moins importants 
selon les espèces analysées, et, dans les meilleurs des cas, les 
auteurs indiquent quels bioaccumulateurs pourraient être 
utilisables en tant que bioindicateurs. L'apport de ces 
recherches à la atene de la bioévaluation est donc. 
modeste. 

Tout en ayant une moindre ampleur, bien des travaux 
constituent des contributions plus substantielles lorsqu'ils se 
limitent à une ou quelques espèces dont ils précisent le pou- 
voiraccumulateur pour ensuite envisager la possibilité de les 
employer à des fins de détection et de surveillance. Quelque- 
fois, des essais en vraie grandeur viennent à l'appui des 
propositions faites. 


De nombreux organismes ont été ainsi utilisés, que ce 
soient des Algues benthiques (CULLINANE et WHELAN, 
1982 ; LUOMA et al., 1982 ; MELHUUS et al., 1978 ; 
SEELIGER et CORDAZZO, 1982 ; WOOLSTON et al., 
1982), des Coraux (KNAP er al, 1982), des Annélides 
(POPHAM et D'AURIA, 1982; RUBISNTEIN er az, 1983), 
des Crustacés Cirripèdes (BARBARO er al., 1978 ; BARBER 
et TREFRY, 1981 ; BHASKAR ef al.,1983), des éléments du 
zooplancton (FRANCO et al., 1981; HAMANAKA et TSU- 
JITA, 1981), des Ascidies (MONNIOT, 1985). Divers pois- 
sons font également l’objet de mesures, parfois seulement 
pour apprécier les risques au plan alimentaire (VYNCKE et 
al., 1981 par exemple), mais aussi pourde véritables objectifs 
de bioévaluation : c’est ainsi que MOILANEN er al. (1982) 
ont mis en évidence la diminution du DDT et du PCB dans 
les eaux douces et marines, en Finlande, de 1971 à 1982, par 
des dosages sur le Brochet Esox lucius et le Hareng Clupea 
harengus. 

Ce sont toutefois les Mollusques qui font l'objet non seu- 
lement des propositions, mais aussi des utilisations effectives 
les plus nombreuses, Des Gastéropodes sont parfois envisa- 
gés, comme la Patelle Parella vulgata (GONZALES-CAR- 
RERO et al., 1979), ou des Littorines (NICKLESS er al, 
1972 ; BRYAN et al., 1983), mais la grande majorité des 
travaux concerne les Bivalves. 


Les Moules ont été tôt utilisées en Europe pour la détection 
de polluants, par exemple en France par MALLET (1961), 
PERDRIAU (1964), GREFFARD et MEURY (1967), en 
Allemagne par SCHULZ-BALDES (1973). C’est cependant 
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aux U.S.A. que des projets ambitieux ont vu le jour :en 1975, 
GOLDBERG a introduit le concept de «Mussel watch». 
L'idée est d'utiliser systématiquement les Moules pour sur- 
veiller la pollution marine à une vaste échelle, grâce à la très 
large répartition géographique de ces animaux et à leur capa- 
cité à accumuler de nombreux polluants. Ce projet a été 
développé par GOLDBERG et plusieurs collaborateurs 
(GOLDBERG er al., 1978). Une standardisation de procé- 
dures et du classement des résultats a été proposée, ce qui a 
permis de conférer une dimension internationale au projet 
(NATIONAL ACADEMY OF SCIENCES, 1980). 

De fait, diverses espèces de moules sont largement utilisées 
par des chercheurs dont beaucoup se réclament du concept 
de «Mussel Watch», et ce un peu partout dans le monde : aux 
U.S.A. évidemment (GOLDBERG et al., 1983), au Canada 
(COSSA et al., 1983 ; PICARD-BERUBE et COSSA, 1983), 
en Ecosse (DAVIS et PIRIE, 1980), au Danemark (JENSEN 
et al., 1981) en Méditerranée (HAX NIENCHESKI, 1982 ; 
LEONZIO et al., 1981 ; LOSIFIDOU er al., 1982 ; VIA- 
RENGO et al., 1982), en Mer Noire (GOLOVENKO et al., 
1981), en Mer d’Oman (BURNS et al., 1982) dans la mer de 
Hong-Kong (PHILLIPS et YIM, 1981), dans la région aus- 
tralienne (COOPER er al., 1982 ; RICHARDSON et WAID, 
1983 ; RITZ er al., 1982 ; WOOTON et LYE, 1982). 


Outre les Moules, divers Bivalves, en particulier des Hui- 
tres, sont utilisés ou tout au moins proposés comme bioindi- 
cateurs (voir par exemple : CUNNINGHAM, 1979 ; 
KLUMPP et BURDON-JONES, 1982 ; KRIEGER ef al, 
1981 ; LYTLE et LYTLE, 1982 ; MARCHAND et 
CABANE, 1980 ; MIX et SHAFFER, 1983, ROSAS er al, 
1983 ; SCOTT et LAWRENCE, 1982; WATLING et WAT- 
LING, 1982 ; ZAROOGIAN et HOFFMA, 1982). 


Tous ces Mollusques sont essentiellement employés en tant 
que bioaccumulateurs de métaux, d'hydrocarbures et de pes- 
ticides. Bien que les mécanismes en jeu soient différents, les 
Mollusques peuvent aussi accumuler des bactéries et être 
utilisés pour détecter la pollution bactérienne de l'eau 
(ALJEBOURI et TROLLOPE, 1981). 


II — ANALYSE CRITIQUE 


A — LA BIOACCUMULATION, UN PHÉNOMÈNE 
COMPLEXE 


Comme le montre la figure 14, l’accumulation de subs- 
tances polluantes dans des êtres vivants peut résulter de 
mécanismes différents. 


Un premier processus correspond au dépôt de polluants 
particulaires à la surface des organismes, phénomène facilité 
par une structure en réseau. Celle-ci peut exister à des échelles 
différentes, depuis celle du houppier d’un arbre qui, en frei- 
nant les flux d'air, favorise le dépôt des poussières, jusqu'à 
celle des épidermes et téguments qui, réticulés ou ornementés 
de microsculptures, retiennent les particules. Ces phéno- 
mènes sont sans aucun doute importants en milieu aérien, 
mais existent aussi en milieu aquatique, lorsque par exemple 
des macrophytes captent des particules en suspension dans 
l'eau. 


Il peut paraître abusif de parler de bioaccumulation à 
propos de processus purement passifs et limités au dépôt 
externe de polluants. Cependant, il peut s'agir de la première 
étape d’une deuxième série de mécanismes, assurant le pas- 
sage des polluants au travers des enveloppes externes des 
organismes, suivi de leur rétention plus ou moins longue dans 
certains tissus. Chez les végétaux, l’absorption au travers des 
structures intervenant dans les échanges gazeux ou par les 
racines se rattache à ce type de processus. Il en est de même, 
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He. 14. — Les mécanismes de la bioaccumulation. 


: Dépôt sur téguments. 2 : Absorption par voie tégumentaire. 3 : Filtration. 4 : Absorption par voie épithéliale.S : Echanges entre 
die 6A et 6B : Absorption par voie trophique avec biomagnification par étapes successives. 


dans le cas des animaux, pour l’absorption au travers des 
surfaces respiratoires, aussi bien internes qu’externes, où 
lorsqu'une fraction du milieu extérieur — eau ingérée par 
exemple — transite par le tube digestif. 


Dans tous ces cas, on parle d'absorption directe, mais les 
divers mécanismes envisagés n’ont pas tous la même impor- 
tance selon les organismes. Chez les poissons par exemple, la 
contamination par les branchies est plus importante que par 
voie cutanée ou digestive (BOUDOU et RIBEYRE, 1980). 


L'absorption directe n'implique pas nécessairement des 
transports actifs, comme le montrent par exemple des expé- 
riences avec des algues unicellulaires vivantes et tuées 
(LEDERMAN et RHEE, 1982). Ces auteurs ont même mis 
en évidence une plus grande accumulation d’hexachlorobi- 
phényl dans les cellules mortes, sans pouvoir l'expliquer de 
façon satisfaisante. 


Chez les animaux, enfin, l’ingestion de tissus végétaux ou 
animaux déjà contaminés peut également conduire à l’accu- 
mulation de polluants absorbés par voie digestive. On parle 
alors d'absorption indirecte. 


D'un point de vue terminologique, ilest utile de distinguer 
la bioaccumulation — ou bioconcentration — et la bioma- 
gnification. Le premier terme, dans un sens restrictif, corres- 
pond aux phénomènes qui amènent certains polluants à 
atteindre dans certains organismes des teneurs plus élevées 
que dans le milieu extérieur, l'absorption pouvant être aussi 
bien directe qu'indirecte. Par biomagnification, on désigne le 
fait que des bioconcentrations successives, par voie digestive, 
se produisant le long d'une chaîne alimentaire, des polluants 
atteignent dans les organismes en bout de chaîne des concen- 
trations considérablement plus importantes que dans le mi- 
lieu. Ici, des mécanismes écologiques se surajoutent aux pro- 
cessus physico-chimiques et physiologiques de la bioconcen- 
tration. 


Dans le détail, la dynamique de la bioconcentration est 
extrêmement complexe. On peut l’analyser par des raison- 
nements en termes de compartiments et de flux. 


Si l'on considère l'organisme comme un compartiment 
unique en relation avec le milieu extérieur, la dynamique de 
la bioaccumulation est à interpréter en considérant les effets 
combinés de deux processus antagonistes, l'absorption et la 


désorption où dépuration. Lorsqu'un organisme est placé 
dans un milieu régulièrement renouvelé à concentration 
constante en polluant, on constate généralement que celui-ci 
atteint dans l'organisme un palier. Ceci peut correspondre 
soit à un phénomène de saturation, soit à l'établissement 
d'un équilibre entre les flux d'absorption et de désorption. 
Dans ce dernier cas, puisqu'il y a équilibration entre les 
concentrations du polluant dans l'organisme et dans le 
milieu, il est possible de définir un facteur de bioconcentra- 
tion (FBC ou Kbcf), rapport de la concentration dans l’orga- 
nisme à la concentration dans le milieu, qui exprime la capa- 
cité de l'organisme à accumuler le polluant considéré dans 
des conditions de milieu déterminées. 


Pour une même espèce, le facteur de bioconcentration 
varie en fonction des polluants. Il a été notamment montré 
que, pour de nombreux pesticides, il existe une relation 
inverse entre la valeur de FBC et leur solubilité dans l’eau, et 
au contraire une relation positive entre FBC et les coeffi- 
cients de partition (1) des pesticides entre l’octanol et l’eau 
(voir par exemple METCALF (1975), CHIOU et al. (1977)et 
KANAZAWA (1981) à propos de poissons, HUTCHINSON 
et al. (1980) à propos d’algues). KANAZA WA (1982) a en 
outre montré qu'il existe une relation positive entre le facteur 
d bioconcentration de 19 pesticides et leurs masses molécu- 
laires. 


De façon générale, l'accumulation résulte évidemment du 
fait que la désorption est inférieure à l'absorption : ceci 
implique l'existence de mécanismes d’immobilisation plus ou 
moins durable des substances polluantes. Pour en rendre 
compte, on a été conduit à envisager, au sein des organismes, 
des compartiments assurant jusqu’à un certain degré la réten- 
tion de ces substances. A l’appui de cette idée vient le fait que 
souvent les cinétiques de désorption révèlent en gros deux 
phases, l’une rapide, l'autre lente (BURNS et SMITH, 1981). 
Ceci s’observe aussi bien pour des métaux lourds, des radio- 
nucléides ou des polluants organiques, mais n’est pas systé- 
matique ; CLIFTON er al. (1983), par exemple, ont montré 
que pour plusieurs éléments radioactifs, la Moule Mytilus 
edulis pouvait être considérée comme un seul compartiment, 


{1) Le coeiient de partition d'un pesticide est défini comme le rapport de sa concentration 
dans Foctanal à sa éoncentration dans l'eau, mesurées après avoir mélangé Le pes 
l'octanal ét l'eau dans des proportions définies. 


mais pas pour le ruthénium, qui montre une certaine affinité 
pour des composés organiques. 


Divers auteurs ont mis en évidence expérimentalement 
l'existence d’une relation claire entre les concentrations 
maximales atteintes dans les Bivalves et les concentrations 
dans le milieu extérieur, par exemple avec des hydrocarbures 
et l'Huître américaine Crassostrea virginica(STEGEMAN et 
TEAL, 1973), ou encore avec des métaux lourds et la Moule 
Mytilus galloprovinciallis (MAJORI et al., 1978). En revanche, 
ZAROUGIAN et HOFFMA (1982) n'ont pu mettre en évi- 
dence une telle relation dans le cas de l’arsenic, bien qu'ayant 
utilisé C. virginica. De telles contradictions s’expliqueraient 
peut-être par des comportements différents des bioaccumu- 
lateurs selon les polluants considérés. Il paraît en tout cas 
hasardeux de transposer aux situations naturelles, sans pré 
cautions, des relations établies expérimentalement. D’ail- 
leurs, bien souvent, on ne trouve pas de relations claires entre 
les concentrations mesurées à la même date dans les bioac- 
cumulateurs et dans leur environnement. À titre d'exem- 
ple, citons le cas de KUMAGAI et SAEKI ( 1982), qui n'ont 
trouvé aucune relation entre les teneurs de divers métaux 
lourds chez le Bivalve Tapes japonica et dans les sédiments où 
il vit, ou encore les résultats négatifs de ONIANWA et 
EGUNYOMI (1983), qui recherchaient des relations entre les 
teneurs de métaux dans l'atmosphère et dans des mousses. 


Il faut bien voir que lorsqu'un polluant s'accumule au sein 
d’un organisme, dans des compartiments où ses vitesses de 
renouvellement sont différentes, une concentration mesurée 
globalement est difficile à interpréter par rapport aux 
concentrations observées dans l’environnement au moment 
où l'organisme est prélevé. Si une fraction importante du 
polluant est immobilisée à long terme, il est clair que concen- 
tration dans l'organisme et concentration dans le milieu peu- 
vent n'avoir aucun lien. Une illustration fort parlante de ce 
problème est fournie par les Vertébrés. On sait queichez les 
Oiseaux, divers métaux lourds peuvent s’accumuler dans les 
plumes, lors de la formation de celles-ci, y atteignant un 
niveau reflétant leur teneur dans le sang (LINDBERG er al., 
1983). Dans la mesure où les teneurs sanguines reflèteraient 
elles-mêmes les concentrations existant dans la nourriture, la 
mesure du contenu des plumes pourrait informer sur le degré 
de pollution des ressources trophiques, bien entendu au 
moment de la formation des plumes et non lors du prélève- 
ment des échantillons. En réalité, cette relation n’est peut- 
être pas si directe. En effet, LINDBERG er al. (1983) ont 
montré chez le Faucon Pélerin que les teneurs dans les 
plumes de jeunes encore au nid sont presque trois fois plus 
faibles que dans les plumes des adultes. Ils tentent d’expli- 
quer cette observation en invoquant une durée d'exposition 
aux polluants plus longue chez les adultes. Il faudrait alors 
que le temps de formation des plumes soit nettement plus 
long chez ceux-ci que chezles jeunes, ceci si l’on admet que les 
concentrations sanguines reflètent pratiquement au jour le 
jour les apports de polluants par la nourriture. Il paraît plus 
logique d'envisager une relation entre les teneurs dans lesang 
ete niveau de contamination globale de l'organisme, niveau 
qui augmenterait au cours du développement par immobili- 
sation de quantités croissantes de polluants. Des résultats 
obtenus chez la Souris plaident en ce sens : SHIMIZU et al. 
(1982) ont en effet mis en évidence des corrélations élevées 
entre la teneur en mercure des poils, du sanget des différents 
organes (cerveau, foie, poumon, reins 


Un dernier aspect de la bioconcentration qui peut avoir 
une incidence sur l'interprétation des mesures faites à partir 
des bioaccumulateurs est la part relative des voies directe et 
indirecte dans la contamination des organismes étudiés. 
L'utilisation de chaînes trophiques expérimentales peut, 
dans une certaine mesure, aider à une meilleure compréhen- 
sion du phénomène. 


BOUDOU et RIBEYRE (1981) et RIBRYRE et al, (1981) 
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parexemple, ont montré que dans un système «eau contami- 
née par le mercure — Chlorelles — Daphnies», les produc- 
treurs primaires accumulent à près de 100 % le mercure 
disponible, de sorte que les Daphnies ne peuvent pratique- 
ment être contaminées que par Voie trophique: 


Avec une chaîne comprenant des Diatomées, Artemia 
salina et un poisson, conçue pour étudier l'accumulation du 
tritium, KOMATSU er al. (1981) ont montré que dans ce cas 
les voies directe et indirecte contribuent conjointement à la 
contamination des deux niveaux de consommateurs. 


En revanche, une étude expérimentale de la contamination 
de Salmonidés par le pentachlorophénol, complétée par des 
données deterrain, suggère que l'accumulation de cette subs- 
tance doit être bien plus importante par voie directe que par 
voie trophique (NIIMI et CHO, 1983). 


La littérature offre donc des résultats disparates, ce qui 
n’est pas surprenant, puisque les auteurs s'intéressent à des 
polluants différents, depuis les métaux jusqu’à des molécules 
organiques complexes, n’utilisent pas les mêmes organismes 
bioaccumulateurs et travaillent dans des conditions expéri- 
mentales peu comparables. Il ne peut donc y avoir de généra- 
lisation. En outre, les conclusions de chaque étude particu- 
lière ne sont pas nécessairement transposables aux situations 
naturelles qu’elles cherchent à représenter. Ainsi la procé- 
dure expérimentale suivie par l'équipe de BOUDOU et 
RIBEYRE favorise incontestablement la contamination des 
Daphnies par voie trophique, puisque pratiquement tout le 
mercure disponible est préalablement fixé par les chlorelles : 
ceci est-il représentatif de ce qui peut se passer dans les 
conditons du milieu naturel ? 


La mesure de la teneur globale d’un polluant dans un 
bioaccumulateur n’informant pas sur les mécanismes qui ont 
conduit à son accumulation, cela peut être particulièrement 
gênant pour porter un diagnostic sur le milieu lui-même : les 
dynamiques de la voie directe et de la voie indirecte étant 
différentes, une même teneur peut ne pas avoir la même 
signification selon qu’elle résulte de l’une ou l’autre voie. 


Du fait de ces difficultés, liées à la complexité des phéno- 
mènes de bioaccumulation, il est plus nécessaire que jamais 
de s'assurer que les données ont été recueillies de façon fiable 
et les résultats exprimés convenablement : enréalité, ici aussi, 
il y a bien des problèmes. 


B — FIABILITÉ ET SIGNIFICATION DES RÉSUL- 
TATS 


Il ne peut y avoir bioindication à l’aide de bioaccumula- 
teurs que si les teneurs de polluants mesurées dans ceux-ci 
sont reliées à leurs teneurs dans le milieu, soit au moment 
même des prélèvements, soit à une date antérieure connue. 
L'objectif étant généralement, soit de comparer des milieux 
quant à leur niveau de pollution, soit de surveiller un milieu 
pourdétecter les variations temporelles de sa contamination, 
il est clair que les données doivent être acquises selon des 
procédures dont la précision ne varie pas. 


A priori, il n°y a pas trop de risques en ce qui concerne les 
techniques de dosage des substances. En revanche, il y a 
davantage de problèmes liés à la nature biologique des échan- 
tillons. Il en est d’autres qui tiennent au fait que le contexte 
physico-chimique dans lequel les organismes se trouvaient 
exposés aux polluants peut influer sur le processus même de 
bioconcentration. 


Les recherches sur l'utilisation des Bivalves — Moules et 
Huîtres surtout — comme «sentinelles» des pollutions orga- 
niques ou métalliques, qui sont sans doute les plus poussées, 
permettent d’analyser ces problèmes en détail. 
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La première difficulté à maîtriser concerne déjà le simple 
mode d'expression des résultats. Dans la plupart des travaux, 
les auteurs expriment les teneurs en quantités de polluants 
rapportées au poids de matière sèche du corps des Mollus- 
ques, coquille exclue. C’est de fait la méthode qui a été 
recommandée dans le Programme «Mussel Watch» (GOLD 
BERG et al., 1978). Cependant, de nombreux auteurs ont 
attiré l'attention sur l'existence de variations saisonnières du 
poids du corps des Mollusques, sans qu'il y ait nécessaire- 
ment de variations concomitantes de la charge en polluants 
(BOYDEN et PHILLIPS, 1981 ; COSSA et al., 1980; NASCI 
et FOSSATO, 1982 ; STRONG et LUOMA, 1981 parexem- 
ple). Ces variations saisonnières sont en grande partie liées au 
cycle sexuel —élaboration puis émission des gamètes —, 
ainsi qu’aux variations quantitatives des ressources alimen- 
taires (COSSA er al., 1979 ; FISCHER, 1983 ; PHILLIPS, 
1978). 

STRONG et LUOMA (1981) ont bien montré l'extrême 
complexité de ce problème, en étudiant les relations entre les 
concentrations du cuivre et de l’argent dans le corps (sans la 
coquille) du Bivalve Macoma balthica avec le poids du corps. 
Selon les milieux, selon les dates de prélèvement, selon la 
composition des échantillons en individus grands et petits, 
des corrélations aussi bien positives que négatives ou nulles 
peuvent être obtenues. Pour comprendre cette diversité 
déconcertante des résultats, il faut tenir compte de plusieurs 
phénomènes dont les effets peuvent se combiner de multiples 
manières. 

Dans le cas d'expositions brèves aux polluants, l’absorp- 
tion peut être plus intense chez les petits individus que chez 
les grands, ce qui conduit le cas échéant à des concentrations 
plus élevées chez les premiers, surtout si le niveau initial de 
contamination est faible. On observe alors une corrélation 
négative entre les concentrations des polluants et le poids des 
animaux. 


Dans le cas d'expositions aux polluants de durée suffisante 
pour que les compartiments accumulateurs soient saturés, la 
concentration finale en polluants peut être corrélée positive- 
ment avec le poids du corps si la capacité de ces comparti- 
ments est liée à celui-ci par une relation allométrique 
majorante. 

Une corrélation positive peut également résulter d’une 
accumulation sans saturation, si la charge en polluant croît 
plus vite que n'augmente le poids du corps au cours du temps. 


Si le temps de rétention des contaminants est faible, il peut 
s'établir chez tous les individus un même équilibre entre la 
concentration dans le corps et la concentration dans le milieu 
extérieur, auquel cas il n’y a pas de corrélation entre concen- 
tration dans le corps et poids de celui-ci. 


Il ny a pas davantage de corrélation si, au cours des 
processus d'accumulation, la charge en polluants augmente 
au même taux que le poids du corps. 


Les rapports entre concentration des contaminants et 
biomasse corporelle, quels qu’ils soient, peuvent être modi- 
fiés siles animaux sont prélevés en pleine phase de croissance. 
Lorsque l'accroissement pondéral est rapide à un moment où 
l'absorption est faible, il peut en résulter un effet de «dilu- 
tion» de la charge en polluants. Cet effet varie selon l’âge des 
individus, car la croissance relative des jeunes est générale- 
ment plus forte que celle des animaux âgés. La dilution étant 
de ce fait plus importante chez les premiers, il peut éventuel- 
lement en résulter une corrélation positive entre la concentra- 
tion des polluants et le poids du corps. 


Enfin, les variations temporaires du poids de certains 
organes, notamment celles qui sont liées au cycle reproduc- 
teur, entraînent selon le cas des effets de dilution ou de 
concentration sans rapport avec les variations éventuelles des 
teneurs des polluants dans le milieu extérieur. 


Comme l’expliquent STRONG et LUOMA (1981), les 


effets de pollutions transitoires peuvent se superposer à ceux 
de pollutions chroniques en affectant différemment les 
diverses classes d'âge. Un échantillon représentatif de toutes 
les classes pourra alors conduire à une relation en «U» entre 
la concentration des polluants et le poids du corps. En effet, 
une pollution transitoire se traduira par une absorption plus 
rapide chez les plus jeunes qui peut conduire à une concentra- 
tion plus élevée que chez les individus un peu plus Âgés, tandis 
que chez les plus vieux, la concentration peut cependant être 
plus forte que chez les animaux d’âge intermédiaire, en raison 
par exemple d’une accumulation dans des compartiments 
proportionnellement plus grands, accumulation liée cette 
fois à la pollution chronique. Dans ces conditions, des échan- 
tillons mal composés peuvent donner n'importe quel type de 
corrélation. 


Tous ces phénomènes peuvent rendre extrêmement diffi- 
cile la comparaison de populations géographiquement éloi- 
gnées et n'ayant pas les mêmes structures démographiques au 
moment des prélèvements, ou encore le suivi d’une popula- 
tion dont la structure démographique change. Il peut être en 
particulier très ardu de déterminer l'incidence relative de 
pollutions chroniques et passagères sur le niveau des concen- 
trations mesurées dans les animaux. Les conclusions de 
STRONG et LUOMA (1981) s'imposent donc : «Whatever 
individuals are chosen to represent the population, knowing 
the relationship of metal concentration and body size in each 
sample may be essential to avoid misinterpretation of results. 
Thus collecting a range ofsizes ofanindicator at each station 
may be a better sampling strategy in a monitoring program 
than attempting to collect individuals of the same size». 


Dans ce contexte, on comprend l'intérêt de travaux cher- 
chant des relations entre le niveau de contamination et des 
paramètres stables, liés par exemple aux caractéristiques 
morphométriques ou pondérales de la coquille (LOBEL et 
WRIGHT, 1982 ; FISCHER, 1983). 


FISCHER (1983), par exemple, a montré qu'il existe une 
relation simple entre la charge en cadmium et le poids de la 
coquille chez Myrilus edulis. I a en conséquence proposé de 
modifier — au moins pour le cadmium — le protocole du 
Programme «Mussel Watch» en s'appuyant sur le fait que les 
paramètres de cette relation seraient eux-mêmes liés à la 
teneur en cadmium du milieu. Il y a là certainement une piste 
intéressante pour envisager une normalisation plus sûre de 
l'expression des résultats, ce qui faciliterait les comparaisons 
dans l’espace et dans le temps. Cependant, il resterait à savoir 
si les relations trouvées par FISCHER (1983) ont une valeur 
générale, où ne correspondent qu’à des situations de pollu- 
tion chronique ayant permis la saturation des compartiments 
accumulateurs, dont la capacité serait une fonction allomé- 
trique du poids de la coquille. 


L'utilisation des Bivalves comme bioindicateurs paraît 
donc beaucoup plus délicate que ne le prévoyaient sans doute 
ses premiers promoteurs, Les problèmes qui viennent d’être 
soulevés à leur propos mériteraient sans aucun doute de l'être 
pour tout bioaccumulateur. 


Il faut déjà décider de la meilleure façon d’échantillonner 
les populations. Ensuite, si les dosages ne portent que sur une 
partie du corps, un problème de choix se pose. DOI et 
FUKUYAMA (1983), par exemple, ont montré que les 
diverses plumes d’un oiseau n’ont pas les mêmes teneurs en 
mercure et autres métaux lourds : des comparaisons, pour 
avoir un sens, supposent qu’on utilise toujours la même 
catégorie de plume. I] peut être aussi nécessaire de distinguer 
les sexes : LATOUCHE et MIX (1982) en ont montré la 
nécessité chez Mytilus edulis dans le cas des métaux lourds, 
tout comme ZHULIDOV et EMETZ (1981) l'ont mis en 
évidence sur un tout autre matériel, des Coléoptères Distici- 
dae. En outre, il peut exister une variabilité individuelle du 
pouvoir bioaccumulateur, ce qui accroît la dispersion des 


résultats, comme l'ont par exemple constaté LOBEL er al. 
(1982) pour l'accumulation du zinc chez Mytilus edulis : ceci a 
une incidence sur la taille des échantillons à constituer pour 
obtenir des résultats statistiquement significatifs. 


D'autres problèmes surgissent lorsque l'on veut comparer 
des bioaccumulateurs vivant dans des conditions de milieu 
différentes. On sait que la température influe sur les proces- 
sus d’accumulation, comme l'ont montré par exemple BOU- 
DOU ET RIBEYRE (1981) chez des Daphnies. Des orga- 
nismes vivant dans des milieux tempérés et d’autres dans des 
milieux chauds n'auront pas les mêmes taux d'absorption, 
problèmes qu’ont abordé par exemple SOLBAKKEN er al. 
(1982, 1983) à propos de Bivalves marins subtropicaux. 


De façon générale, il est vraisemblable que les divers pol- 
luants présents dans le milieu puissent interagir dans la 
dynamique de leur absorption (voir PHILLIPS, 1978, par 
exemple). BREITTMAYER et GUTIERREZ-GALINDO 
(1981) ont ainsi montré que la présence du zinc pouvait 
influencer l'accumulation du mercure par Myrilus edulis, 
mais que cette influence n’est pas la même selon la teneur du 
milieu en mercure. On peut concevoir que toute combinaison 
particulière de polluants joue de la sorte un rôle sur la bioac- 
cumulation des uns et des autres. 


Enfin, une contamination étant détectée de façon sûre il 
reste à en connaître l’origine. La nature peut ici réserver des 
surprises. Dans une étude de la distribution du mercure le 
long des côtes de Californie, à l'aide de Moules, FLEGAL er 
al. (1981) ont détecté deux sites «à forte contamination» 
éloignés de toute source humaine ou géologique de mercure, 
mais peuplée de grandes populations de Pinnipèdes et d'Oi- 
seaux marins. Il est apparu que les Moules étaient vraisem- 
blablement contaminées par les excréments des Pinnipèdes, 
où le mercure était relativement concentré, sans doute, par 
biomagnification le long des chaînes trophiques aboutissant 
à ces animaux, à partir de faibles concentrations initiales 
dans l’environnement : le fonctionnement des écosystèmes 
peut aussi créer des pollutions... naturelles. 


CONCLUSIONS 


Présentant l’utilisation des animaux aquatiques bioaccu- 
mulateurs dans un colloque sur les bioindicateurs, ENRST 
(1982) en a donné une vision plutôt optimiste. Au vu des 
problèmes que rencontre l'interprétation des données four- 
nies par les Mollusques, en particulier Mytilus edulis, ani- 
maux qui ont été le support des projets les plus ambitieux 
(GOLDBERG et al., 1978), il paraît en réalité difficile d’es- 
pérer passer d’ores et déjà à une routine efficace. 


Trop de facteurs interfèrent dans le déterminisme de la 
dynamique de l'absorption, de la rétention et de la désorp- 
tion des polluants pour qu'on puisse mettre facilement en 
évidence une relation claire entre le niveau de contamination 
des bioaccumulateurs et celui du milieu où ils vivent. Sauf 
exception, il semble illusoire de penser mesurer la pollution 
du milieu par le simple dosage des polluants dans les orga- 
nismes vivants. On retrouve là les conclusions de BRAU- 
WERS (1984) quant à l’utilisation des Algues bioaccumula- 
trices pour estimer le niveau de contamination en milieu 
marin. 


Ce constat plutôt négatif ne doit pas apparaître comme 
une condamnation de la recherche sur les bioaccumulateurs, 
mais on doit s'interroger sur l’organisation même de cette 
recherche. 


Tandis que le nombre de polluants ne cesse de croître, celui 
des espèces diminue; il en reste cependant encore beaucoup. 
et on peut donc imaginer de rechercher la nouvelle et meil- 
leure sentinelle de la pollution par le polluant X : le monde 
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vivant est encore pour quelque temps un immense réservoir 
d'occupations pour chercheurs. Cela, malheureusement dé- 
boucherait — débouche — sur une recherche à l'évidence 
hétéroclite. 


. Enrevanche, l'étude des processus même de la bioaccumu- 
lation paraît essentielle, et ce pour deux raisons. Dans une 
perspective écotoxicologique, tout d'abord, il est fondamen- 
tal de comprendre ces mécanismes en les interprétant à la 
lumière de la physiologie des organismes et de son évolution 
au cours de leur développement. Dans une perspective de 
bioévaluation ensuite, on ne peut compter trouver des bioac- 
cumulateurs efficaces et utiles que si ces mécanismes sont 
effectivement compris. Cela suppose que les efforts de 
recherche soient concentrés sur quelques espèces judicieuse- 
ment choisies. Sans doute vaut-il mieux utiliser des espèces 
abondantes et à vaste répartition que des espèces rares et 
localisées, si l’on veut dresser commodément des bilans d’une 
certaine ampleur. Mais il faut surtout des espèces dont on 
connaisse aussi bien que possible la biologie et la physiologie. 
Cela restreint énormément le champ des possibilités. 


Il reste que la pollution est aussi un facteur de sélection 
(BRADSHAW, 1976) : les mécanismes de la bioaccumula- 
tion peuvent sans doute changer, rapidement peut-être chez 
certaines espèces. On conçoit alors l'intérêt d’utiliser des 
bioaccumulateurs allochtones, génétiquement standardisés, 
obtenus en conditions totalement contrôlées, et que l'on 
place dans le milieu à étudier pour des durées d'exposition 
déterminées, de sorte que l'on puisse être informé sur les 
conditions actuelles de la pollution. La répétition périodique 
de ces procédures — analogue dans leur modalités aux bioes- 
Sais in situ — doit permettre une surveillance effective, venant 
utilement compléter l'emploi de bioaccumulateurs auto- 
chtones dont les informations pourraient être ainsi mieux 
interprétées. Cependant, les nécessaires manipulations et 
transferts des organismes peuvent être à l’origine de stress 
modifiant leur fonctionnement. La standardisation peut 
induire de nouveaux biais. 
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CHAPITRE IV 


INDICATEURS BIOLOGIQUES ET BIOÉVALUATION 
DES ÉCOSYSTÈMES 


Tout écosystème est formé d’un assemblage d’espèces 
organisées selon une structure définie. Celle-ci se manifeste 
en particulier par l’existence de relations quantitatives entre 
les abondances des espèces. Si un écosystème est stable, ces: 
relations ne changent pas, sauf lorsqu'elles présentent des 
variations périodiques liées aux cycles fonctionnels normaux 
de l'écosystème. 


11 n’est pas rare que par leur simple présence, certaines 
espèces révèlent des propriétés particulières de l’écosystème : 
bien des végétaux, par exemple, fournissent des indications 
précises sur le sol. De telles espèces indicatrices sont donc 
précieuses lorsqu'il s’agit de caractériser un écosystème d'un 
point de vue typologique, tout spécialement lorsqu'elles 
informent sur des propriétés de leur environnement non 
évidentes ou difficiles à mesurer. 


Le plus souvent cependant, la détermination typologique 
d'un écosystème ne s'appuie pas sur le seul repérage de telle 
ou telle espèce indicatrice. Généralement, elle résulte d'une 
analyse structurale d’ensembles plurispécifiques, comme cela 
se pratique en phytosociologie par exemple. L'idée que la 
structure spécifique d’une phytocénose ou celle d’une frac- 
tion de zoocénose puissent ainsi permettre de caractériser 
l'écosystème dont elles font partie, lorsque cette structure est 
stable, a pour corollaire l’idée que toute perturbation doit 
provoquer un changement de structure. La détection de tels 
changements au sein d’un écosystème devrait donc en retour 
révéler l'existence des perturbations auxquelles il est soumis. 


Beaucoup d'auteurs s'accordent à penser que des indica- 
teurs utilisant des modifications structurales d'ensembles 
plurispécifiques doivent être plus efficaces que des espèces 
indicatrices prises isolément, quand on veut détecter des 
perturbations avec une bonne sécurité (voir par exemple 
CAIRNS, 1974). Sans doute ne faut-il pas généraliser trop 
vite : la régression d’une espèce, voire sa disparition, où au 
contraire l'installation et le développement d’une autre peu- 
vent donner d’excellentes indications. Cependant, les auteurs 
qui souligne l'intérêt des changements de structure ont aussi 
à l'esprit l'idée que des écosystèmes de même type ont une 
structure identique, malgré des différences de composition. 
spécifique : des indices structuraux indépendants de celle-ci 
auraient alors un champ d'application plus vaste que des 
espèces indicatrices considérées chacune en elle-même. 


Dans tous les cas, l’utilisation d’indicateurs écologiques 
rencontre les difficiles problèmes évoqués dans le premier 
chapitre, qui concernent la signification pouvant être attri- 
buée aux indications fournies : apprécie-t-on un écart par 
rapport à un état de référence, ou bien un niveau de potentia- 
lités adaptatives ou encore les deux à la fois ? 


Une analyse des méthodes de bioévaluation utilisant des 
indicateurs écologiques montrera comment se posent ces 
questions de façon plus concrète, tout d’abord dans le cas des 
eaux continentales, pour lesquelles les recherches sont les 
plus avancées, puis dans ceux des milieux marins, lagunaires 
et enfin terrestres. 


1 — BIOÉVALUATON DE LA QUALITÉ 
DES EAUX CONTINENTALES 


A — PANORAMA DES RECHERCHES 


L'utilisation d'organismes pour porter un jugement sur 
l'état des écosystèmes aquatiques continentaux remonte au 
moins à KOLKWITZ et MARSSON (1908, 1909), fonda- 
teurs de la méthode dite «des Saprobies». Utilisée en particu- 
lier en Allemagne et quelques autres pays européens, cette 
méthode a donné lieu à de nombreux travaux visant à l’affi- 
ner ; il en existe des analogues aux U.S.A. (WILHM, 1975). 
Toutes ces méthodes s'appuient sur l'observation que les 
rivières polluées par des rejets chargés en matière organique 
présentent des zones de pollution décroissante auxquelles 
sont associés des assemblages particuliers d'organismes. 
Chacun de ceux-ci est constitué par des espèces ayant la 
même tolérance vis-à-vis de la matière organique. Des classi- 
fications plus ou moins détaillées ont été proposées d’une 
part pour ces zones de saprotrophie, d'autre part pour les 
microorganismes, les végétaux et les animaux (voir par 
exemple SLADECEK, 1973 ; WILHM, 1975 ; TUFFERY, 
1980). 


Lors de l'étude d’un secteur de rivière, la détermination 
‘espèces présentes et de leurs degrés respectifs de saprophiilie 
permet d'en déduire le niveau de pollution organique du 
Secteur. Cette procédure, dont l'intérêt, mais aussi les limites, 
ontété mis en relief par SLADECEK (1965, 1973), appelle en 
réalité de nombreuses critiques, qui portent aussi bien sur ses 
fondements que sur ses possibilités d'utilisation pratique 
(TUFFERY, 1980 ; VERNEAUX, 1980b, 1984). Deux diffi- 
cultés majeures méritent d’être soulignées ici, car elles per- 
mettent de soulever des problèmes de portée générale. En 
premier lieu, les organismes sont classés en fonction de leur 
seule tolérance vis-à-vis de la charge en matière organique ; 
cependant, leur présence ou leur absence peuvent dépendre 
de bien d’autres facteurs, les uns propres au biotope, telle la 
granulométrie du substrat pour les organismes benthiques, 
les autres liés aux divers polluants présents en plus de la 
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TABLEAU VIII 


Éléments de bibliographie sur l'utilisation de diverses catégories d'organismes pour le classement typologique et l'évaluation de la qualité des eaux 


continentales. 


BACTÉRIES BLANT & STETTLER,1982 - BOTT, 1973 - CABELLI, 1982 -CHRISTIAN & PIPES, 
1983 - CLARK et al, 1982 - DE LEVAL et al, 1976 -DORAN et al. 1981 - DUSSART, 
1982- JAZRA WI & AL-HINDAWI, 1982- LALIBERTE & GRIMES, 1982-LECLERC 
et al, 1981 -MOSSEL, 1982 - STARZECKA et al., 1979. 

ACTINOMYCETES MARA & ORAGUI 1981. 


PHYTOPLANCTON, ALGUES 


COSTE, 1974, 1978 - DAKSHINI & SONT, 1982 - DE FERREIROS, 1980 - DELPRETE 
&SCHOFIELD, 1981 - DESCY, 1980-GOLCZ, 1981 -GUNALE & BALAKRISHNAN, 
1981 - HOERNSTROEM, 1981 -JONES & LEE, 1982 - PATRICK, 1973-ROSEN, 1981. 


MACROPHYTES (Bryophytes et 


Phanérogames) ÆEMPAIN, 1978-EMPAIN et al., 1980- HASLAM, 1982-JORGA er al., 1982-KOHLER, 
1982-KRAUSE, 1981 - MERIAUX & WATTEZ, 1980- SUCCOW & REINHOLD, 1978 
- VRHOVSEK et al, 1981. 

PROTOZOAIRES ANTONIETTI er al., 1982 - BICK, 1972 - MADONI & GHETTI, 1982 - SLADECEK, 
1971 - WIACKOWSKI, 1982 - WIDJAJA & SUWIGNYO, 1981. 

TURBELLARIES SCHWANK, 1982. 

NÉMATODES EDER & KIRCHENGAST, 1982. 

ROTIFÈRES GANNON & STEMBERGER, 1978 - PEJLER, 1983 - POURRIOT, 1976- SIMAKOV, 
1982. 

OLIGOCHÈTES LAFONT, 1984 - LAFONT & JUGET, 1981 - LANG & HUTTER, 1981 - MILBRINK, 
1978, 1980-NICHOLS, 1981-SCHWANK, 1982- UZUNOV, 1982- WIEDERHOLM, 
1980. 

MOLLUSQUES MOUTHON, 1981a, b- OKLAND & OKLAND, 1980-ZADORY & MUELLER, 1981. 

HYDRACARIENS KOWALIK & BIESIADKA, 1981. 

ZOOPLANCTON GANNON & STEMBERGER, 1978 - GOLCZ, 1981 - KOWALCZYK & RADWAN, 
1982 - MIEGEL, 1982 - MIRACLE, 1982-N AJDENOV, 1981 - PARISE & RIVA, 1982 
-PEJLER, 1983. 

MACROINVERTÉBRÉS 


(principalement benthiques) 


ARMITAGE et al., 1983 - BAZZANTI, 1983 - BAZZANTI & LORET, 1982 - BOUR- 
NAUD & KECK, 1980 - BOURNAUD er al., 1980 - BOURNAUD er al., 1984 - CAS- 
PERS, 1982- CHERAITIA, 1984- CINCOTTA er al., 1976- ELOUARD & JESTIN, 1982 
-GAUFIN, 1973 -GODFREY, 1978 - HAWKES, 1982 - IRLINGER, 1979 - KANSA- 
NEN, 1981-KANSANEN & AHO, 1981 - LAGAUTERIE & LEROUX, 1977 - MEDEI- 
ROS et al., 1983 - MEIERHOFF & PRILL, 1982 - MEIJERING & PIEPER, 1982 
=NAJDENOV, 1981 - NORMALISATION FRANÇAISE, 1985 - PLIGIN & ZHURAV- 
LEVA, 1982-RAMADE er al., 1984-SAETHER, 1975-SAVAGE, 1982-SUCKLING, 
1982 - THOMAS, 1981 - TUFFERY, 1980 - TUFFERY & VERNEAUX, 1968 - VER- 
NEAUX, 1973, 1980a, b, 1984 - VERNEAUX er al., 1974 - VERNEAUX et al, 1976 
-VERNEAUX & TUFFERY, 1967 - WATSON er al., 1982 - WHITING & CLIFFORD, 
1983 - WILSON, 1980. 


POISSONS DENONCOURT & STAMBAUGH, 1974 — LAURENT & CALVET, 1977 — VER- 
NEAUX, 1973, 1981. 
OISEAUX REICHHOLF, 1982. 


matière organique. Il faut en effet distinguer l'aptitude plus 
ou moins grande des organismes à vivre en présence d’une 
certaine charge de matière organique de leur polluosensibi 
lité, qui varie selon les polluants et leurs multiples combinai- 
sons. En second lieu, le diagnostic ne peut être valablement 
porté que si les espèces sont déterminées de façon sûre et leurs 
valences saprobiales connues avec précision, ce qui est loin 
d’être toujours le cas (VERNEAUX, 1984). Dans la pratique, 
l'obligation de déterminer les espèces de façon rigoureuse 
interdit l'application routinière de telles méthodes par des 
techniciens qu’il ne saurait être question de transformer en 
spécialistes de la systématique de tous les organismes aquati- 
ques (TUFFERY, 1980). 


Outre la pollution organique, de multiples facteurs peu- 
vent altérer la qualité de l’eau. De très nombreuses recher- 
ches ont donc visé à définir des moyens d'apprécier cette 
qualité. Une majorité de travaux porte sur les eaux cou- 
rantes : ce sont les principaux récepteurs des pollutions et 
leur typologie est relativement bien établie. Les écosystèmes 
stagnants n'ont cependant pas été négligés. En outre, nombre 
de recherches concernent les circuits de distribution de l’eau 
de consommation et la qualité des eaux usées après épura- 
tion. Parmi les ouvrages et articles faisant le point sur les 
possibilités de diagnostic biologique de la qualité de l’eau, on 
peut citer en particulier ceux de CAIRNS et DICKSON 
(1973), AMAVIS et SMEETS (1976), HELLAWELL (1978), 
JAMES et EVISON (1979), GHÉTTI (1980), WASSON 
(1981), RAMADE er al. (1984) et VERNEAUX (1984). 


Le tableau VIII présente une sélection de références clas- 
sées.en fonction des catégories d'organismes utilisés. La plu- 
part sont tirées de notre sondage bibliographique (cf. chapi- 
tre 1). 


Beaucoup de publications portent sur certaines Bactéries 
employées comme marqueurs de pollution fécale d’origine 
urbaine ou rurale. Cette pollution est particulièrement 
recherchée, évidemment, dans l’eau à usage domestique 
(CHRISTIAN et PIPES, 1983 ; CLARKS er al., 1982 : JAZ- 
RAWI et AL-HINDAWI, 1982 ; MOSSEL, 1982). Moins 
fréquentes sont les études prenant en compte la sensibilité des 
populations bactériennes autochtones aux pollutions par la 
matière organique ou par les métaux lourds, par exemple. 
Des possibilités existent cependant, comme l’ont montré DE 
LEVAL et al. (1976), qui ont mis en évidence une relation 
entre la proportion de bactéries pigmentées non photo- 
synthétiques au sein des peuplements bactériens et la pollu- 
tion globale de la Sambre, en Belgique : cette proportion 
diminue dans les zones polluées. Des changements de struc- 
ture des communautés bactériennes pourraient donc servir à 
signaler l’existence de pollutions, mais il faut reconnaître 
qu'il peut être difficile de faire le départ entre des pollutions 
passagères et des pollutions chroniques. BOTT (1973) et DE 
LEVAL er al. (1976) ont souligné l'intérêt des bactéries en 
tant que bioindicateurs, en raison de leur capacité à réagir à 
la moindre perturbation du milieu : encore faut-il échantil- 
lonner au bon moment. Des programmes de surveillance 
impliquent donc une fréquence élevée des observations 
(BOTT, 1973). Il en résulte malheureusement un très lourd 
travail de laboratoire. Ici encore, il semble donc peu réaliste 
d'envisager des procédures de routine. 


PATRICK (1949) fut sans doute l’un des premiers cher- 
cheurs à proposer d'évaluer l’état d’une rivière à partir de la 
structure des communautés d’algues unicellulaires. De fait, 
l'analyse comparative des distributions d’abondance des 
espèces de Diatomées a révélé de nettes différences entre 
communautés de zones polluées et de zones non polluées 
(PATRICK et al., 1954). La méthode est assez lourde : les 
Diatomées sont échantillonnées à l’aide de substrats artifi- 
ciels laissés plusieurs semaines dans le milieu ; elles en sont 
ensuite retirées, triées par espèces et comptées en vue d’éta- 
blir leur distribution d'abondance. La répétition périodique 
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de cette procédure pourrait être envisagée dans le cadre de la 
surveillance d’une rivière, une modification de la distribution 
d’abondance pouvant témoigner de l'impact d’une perturba- 
tion. DESCY (1980) a proposé une méthode utilisant égale- 
ment les Diatomées. Cet auteur a défini un «indice diatomi- 
que» Id qui se calcule de la façon suivante : 


p 


1 Aj Xi X Vj 


À Ê Ajxv 
Er 


Id 


Ai représente l'abondance relative de l'espèce j dans la 
communauté, ij son indice de polluosensibilité, qui varie de 1 
à 5, Vj sa valeur indicatrice (variant de 1 à 3), qui est une 
fonction de l’amplitude écologique de l'espèce vis-à-vis de la 
pollution. Les échantillons sont prélevés sur des surfaces 
connues de substrats naturels, triés par espèceset dénombrés, 
la méthode supposant la prise en compte de toutes les 
espèces. COSTÉ (1978) a proposé pour sa part un indice dont 
la valeur dépend uniquement des groupes et sous-groupes 
dominants ; tout en étant un peu plus simple que l'indice de 
DESCY, il donne avec celui-ci des résultats concordants, 
comme l’a montré DESCY (1980) en les calculant l'un et 
l’autre pour une même série d'échantillons. En dépit de leur 
intérêt, ces deux méthodes, comme celle des Saprobies ou 
celle de PATRICK (1949), ont l'inconvénient d'exiger des 
déterminations précises qui restent l'affaire de spécialistes. 
On peut en outre s’interroger sur la significationexacte des 
paramètres i et V de DESCY (1980) ; en tout état de cause, 
leur détermination suppose une connaissance suffisamment 
précise de l'écologie de très nombreuses espèces : ne risque-t- 
on pas d’être confronté à autant d’incertitudes que lorsqu'il 
faut apprécier la valence des organismes ? 


L'utilisation des Macrophytes a été préconisée par quel- 
ques auteurs. Dans un travail sur un lac à vocation récréative, 
SUCCOW et REINHOLD (1978) avaient mis en évidence 
l'intérêt de combiner une étude de terrain des peuplements de 
Phanérogames avec l'analyse de vues aériennes pour établir 
un diagnostic de la qualité de l’eau et assurer une surveillance 
du milieu. De façon plus générale, MERIAUX et WATTEZ 
(1980) ont montré qu'il est possible d'établir une typologie 
précise des peuplements de Phanérogames aquatiques en 
fonction des caractéristiques physiques et chimiques des 
milieux ; les pollutions induisant de profonds changements 
de ces phytocénoses, l'analyse de celles-ci devrait donc per- 
mettre d'évaluer le degré des perturbations subies. 


HASLAM (1982) a effectivement proposé une méthode de 
diagnostic de la dégradation des rivières à l’aide des Phané- 
rogames. Il s’agit d’une procédure rapide, s'appuyant surune 
comparaison des peuplements des rivières perturbées à des 
peuplements de référence, décrits sur des rivières équiva- 
lentes mais notoirement en bon état. Ces peuplements 
«types» sont classés en zones trophiques, depuis une zone 
dystrophe jusqu’à une zone eutrophe, en passant par des 
zones oligotrophe,semi-oligotrophe, mésotropheetsemi-eutrophe, 
chacune caractérisée par un certain nombre d'espèces. Les 
observations sont faites à partir de points de vue en surplomb 
(ponts). L'inventaire des espèces visibles est établi et leur 
recouvrement estimé. À partir de là, la dégradation est éva- 
luée par un système de notation tenant compte des critères 
suivants : 


— la richesse spécifique observée ; 


— la différence entre celle-ci et la richesse du peuplement 
«type» correspondant ; 


— la diminution du recouvrement par rapport à celui du 
peuplement «type» ; 


— le changement de zone trophique ; 
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— le pourcentage d’espèces polluotolérantes. 


Des pondérations sont prévues pour tenir compte de la 
présence de certaines espèces et des caractéristiques du subs- 
trat (importance des argiles en particulier). La totalisation 
des notes obtenues pour chaque critère conduit, après pondé- 
ration, à une note globale. Celle-ci permet de situer le degré 
de détérioration du milieu — toutes causes confondues — 
dans une gamme comprenant 8 niveaux. Cette relative finesse 
est en réalité exagérée, compte-tenu de la précision de la 
méthode, et l’auteur lui-même souligne que celle-ci est sur- 
tout avantageuse pour un diagnostic rapide destiné à distin- 
guer des situations bonnes, moyennes ou mauvaises. 


L'utilisation des Phanérogames est par ailleurs limitée à la 
belle saison, quand les plantes sont bien développées. Elle 
présente en outre le grave inconvénient de faire appel à des 
organismes dont les populations ne se reconstituent que len- 
tement — plusieurs années — après cessation des perturba- 
tions (KOHLER, 1982). Le diagnostic peut alors être com- 
plètement faussé. 


Les Bryophytes ont l'avantage surles Phanérogames d'être 
observables en toutes saisons, dans les zones à courant pro- 
noncé, en particulier dans les rapides en aval des barrages. 
Les espèces n'étant pas très nombreuses et pouvant presque 
toujours être identifiées sur le terrain, ces végétaux se sont 
révélés intéressants pour estimer l’impact des pollutions 
(EMPAIN et al., 1980). Un indice bryophytique global de 
qualité des eaux a été conçu selon un principe analogue à 
celui de l’indice diatomique de DESCY ; il tient compte à la 
fois du recouvrement et du degré de toxiphobie de chacune 
des espèces. La toxiphobie est évaluée selon une échelle arbi- 
traire, à partir d’une analyse multivariable de données 
recueillies dans de nombreuses stations perturbées à des 
degrés divers. EMPAIN (1978) a proposé l'indice suivant : 


n 
= RR jk Xi 


où RRjk est le recouvrement de l'espèce j dans la station k et ij 
le coefficient de toxiphobie de l'espèce j. Cet indice, dans sa 
construction, diffère de celui de DESCY par la non prise en 
compte d'éventuelles différences de valeur indicatrice entre 
espèces. Ceci ne semble pas avoir une grande importance, car 
EMPAIN et 1980) ont montré, sur l'exemple de la Meuse, 
le bon parallélisme des indications fournies par l'indice 
bryophytique et par l'indice diatomique. Toutefois, les popu- 
lations de mousses étant à court terme beaucoup plus stables 
que celles des Diatomées, elles ne peuvent rendre compte de 
perturbations passagères, ce qui peut-être un inconvénient 
dans le cadre d’un programme de surveillance. 


Le tableau VIII montre que de multiples catégories d’ani- 
maux ont été envisagées pour l'évaluation des eaux continen- 
tales, ycompris certains Vertébrés — peu fréquemment il est 
vrai. En ce qui concerne les Poissons, la diversité spécifique 
des peuplements a été proposée comme indice de la qualité 
des eaux (DENONCOURT et STAMBAUCH, 1974 ; LAU- 
RENT et CALVET, 1977). Cependant les indices de diversité 
posent un certain nombre de problèmes qui en rendent l’utili- 
sation incertaine pour évaluer le degré de pollution globale 
d’un milieu, et plus encore lorque l’on compare des milieux 
de niveaux typologiques différents, par exemple le long d’un 
cours d’eau (VERNEAUX, 1981 ; WASSON, 1981). Il sem- 
ble néanmoins que les peuplements ichtyologiques puissent 
être utilisés, à condition de connaître la structure des peu- 
plements «types» vivant dans des milieux non perturbés, ce 
qui devient de plus en plus difficile (VERNEAUX, 1981), à 
condition aussi que soient maîtrisées les techniques d’échan- 
tillonnage. Ce dernier point est particulièrement important : 
actuellement, l'efficacité des techniques varie selon les espè- 
ces, selon la taille des individus, selon enfin les dimensions 


des milieux prospectés. 


Parmi les Vertébrés, les Oiseaux pourraient être d’ 
sants indicateurs de l'état des écosystèmes aquatiques, ceci 
pour pour plusieurs raisons : détermination et dénombre- 
ment facile, diversité des positions dans les chaînes trophi- 
ques, réaction précise de la répartition et des effectifs à l'état 
du milieu aquatique (structure spatiale, fonctionnement), 
possibilité de refléter des changements à moyen et long 
termes (REICHHOLF, 1982). Ces avantages sont indénia- 
bles et des programmes de surveillance devraient pouvoir 
être envisagés au moins pour certaines catégories de milieux. 
Cependant les diverses espèces d’Oiseaux fréquentant les 
écosystèmes aquatiques n’y sont pas toutes inféodées au 
même degré : leurs évolutions peuvent dépendre de bien 
d’autres changements que ceux qui affectent ces milieux. Ici 
encore, des analyses de peuplements, appuyées sur des 
solides données typologiques, constituent sans doute la meil- 
leure voie pour une bioévaluation, dont BOURNAUD et al. 
(1982) ont illustré la possibilité. 


Ce sont les Macroinvertébrés benthiques — Annélides, 
Oligochètes, Mollusques, Arthropodes — qui ont fait l’objet 
des recherches les plus nombreuses (tab. VIII). En effet, 
depuis les travaux de RICHARDSON (1921, 1929), puis ceux 
de GAUFIN et TARZ WELL (1952), la faune benthique n’a 
cessé de donner lieu à des recherches mettant en évidence ses 
modifications de structure sous l'effet des pollutions et pro- 
posant d’en tirer des méthodes de diagnostic. Ce rôle possible 
des Invertébrés dans l’évaluation de la qualité de l’eau a été 
discuté notamment par GAUFIN (1973), GOODNIGHT 
(1973), MOL (1980), WIEDERHOLM (1980), ARMITAGE 
etal. (1983), RAMADE et al. (1984) et VERNEAUX (1984). 


Au plan des techniques les propositions sont assez diver- 
ses : prise en compte de la richesse spécifique, variation de 
l'abondance de certaines espèces, utilisation d'indices de 
diversité (surtout l’indice de Shannon H'), calcul de coeffi- 
cients de similarité ou de coefficients de distance entre peu- 
plements de zones perturbées et de zones témoins, modifica- 
tions de distributions d’abondance, etc. 


Des indices empiriques ont été quelquefois proposés. 
Ainsi, LAFONT (1984) a construit un indice de qualité des 
sédiments fins des rivières à partir de données relatives aux 
Oligochètes. S représentant la richesse spécifique de ceu 
dans un sédiment et T l'abondance relative (en %) des Tubici- 
fidae sans soies piliformes, l'indice s'écrit : 
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Comme beaucoup d’autres, cette proposition récente peut 
être intéressante. Toutefois, la conception d’un tel indice 
soulève des problèmes de portée assez générale. L'auteur le 
considère comme un indice de qualité des sédiments: il est 
certain qu’il faut distinguer qualité de l’eau et qualité des 
sédiments, tout en sachant que les deux ne sont pas indépen- 
dantes et que les organismes peuvent être sensibles à l’une et à 
l’autre dans des proportions qui restent à déterminer. C’est là 
une question à laquelle il faudrait répondre pour toute utili 
sation d'organismes benthiques. Par ailleurs, il faut savoir si 
les informations obtenues expriment bien une modification 
des peuplements benthiques par rapport à des peuplements 
de référence connus par ailleurs : on retrouve ici la nécessité 
de disposer d’une typologie préalable pour que des indices 
tels que celui de LAFONT (1984) soient efficaces. 


La démarche suivie par ELOUARD et JESTIN (1982) 
pour déterminer l'impact d’un insecticide sur la faune non- 
cible dans des rivières tropicales paraît plus rigoureuse. Elle 
est voisine, dans son principe, de celles de DESCY (1980) et 
d'EMPAIN (1978). A partir de nombreux échantillons préle- 
vés dans des conditions différentes de pollution, une analyse 
factorielle des correspondances a permis de classer les peu- 


plement d'Invertébrés limniques en fonction de l'état plus ou 
moins pollué du milieu et de classer les différents taxons sur 
une échelle de polluosensibilité, Un indice peut alors être 
construit, q! nt compte à la fois de l’abondance et de la 
polluosensib des différents taxons inventoriés, ceux-ci 
“n'étant pas obligatoirement de niveau spécifique. Comme le 
soulignent RAMADE er al. (1984), l'intérêt de cette démar- 
che réside dans le caractère rigoureux de l’analyse des don- 
nées obtenu grâce à l'application de méthodes numériques : 
celles-ci font apparaître une ordination des taxons en fonc- 
tion de leur sensibilité à la dégradation du milieu, à partir de 
laquelle des gammes de sensibilité peuvent être établies : le 
découpage plus ou moins fin de ces gammes reste toutefois 
arbitraire. 


Detelles méthodes mériteraient donc d’être testées sur une 
large échelle. En France, toutefois, la technique la plus déve- 
loppée est celle des indices biotiques, qui fut définie par 
VERNEAUX et TUFFERY (1967) et diffusée dans les ser- 
vices compétents du Ministère de l'Agriculture sous forme 
d” une note technique (TUFFERY et VERNEAUX, 1968). La 
procédure proposée, inspirée de celle utilisée en Angleterre 
(WOODIWISS, 1964), a évolué régulièrement au fur et à 
mesure de son utilisation pour déboucher sur une proposi- 
tion récente de norme AFNOR (NORMALISATION 
FRANÇAISE, 1985). Considérée par beaucoup comme 
l'exemple d’une mise au point réussie d’une méthode prati- 
que de bioévaluation, la démarche de recherche appliquée 
initiée par VERNEAUX et TUFFERY mérite une analyse 
détaillée. 


B — DES INDICES BIOTIQUES A L'INDICE 
BIOLOGIQUE GLOBAL 


1. Les contraintes pratiques 


Dans son introduction à la note de TUFFERY et VER- 
NEAUX (1968), LEYNAUD, alors Chef de la Section Pêche 
et Pisciculture du Centre Technique du Génie Rural, des 
Eaux et des Forêts, a explicité les motivations qui ont orienté 
les recherches sur les indices biotiques. Il a tout d’abord 
souligné le fait que des analyses biologiques appropriées 
pouvaient permettre la mise en évidence d'altérations provo- 
quées par des perturbations temporaires, donc rarement 
décelables par analyse chimique, sauf si, par chance, les 
prélèvements sont faits juste au bon moment. De plus, la 
synthèse incessante de substances nouvelles, souvent actives 
à des doses très faibles, rend difficile la mise au point rapide 
de méthodes de détection spécifiques. La recherche de procé- 
dures d'appréciation synthétique du degré de pollution des 
cours d’eau est donc justifiée, sous réserve qu'elles répondent 
aux critères suivants : 


— cadre standardisé permettant une comparaison valable 
des résultats obtenus par des opérateurs différents ; 


— détermination de la qualité globale par un indice chif- 
fré permettant de condenser les informations et de procéder 
aux comparaisons nécessaires dans l’espace et dans le temps ; 


— détermination de la qualité de l’eau basée sur des cri- 
tères objectifs et non subjectifs ; 

— mise en évidence des changements biologiques impu- 
tables à la seule qualité de l’eau par la prise en considération 
des autres facteurs susceptibles d’entraïîner de tels change- 
ments (caractéristiques morpho-dynamiques des cours 
d’eau) ; 

— méthode basée sur les connaissances actuelles de l’éco- 
logie des espèces aquatiques ; 


— méthode applicable surle terrain par les techniciens des 
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voitures-laboratoires pourvus d’une bonne formation biolo- 
gique de base et disposant, pour les identifications, de loupes 
binoculaires ou de microscopes portatifs. 


2. La procédure de détermination de la qualité biologique des 
cours d’eau. 


Pour satisfaire aux critères énoncés par LEYNAUD, 
TUFFERY et VERNEAUX (1968) ont retenu les principes 
suivants : 


— prise en compte et expression codifiée du maximum de 
données sur les caractéristiques du milieu : 


— échantillonnage séparé des deux faciès fondamentaux: 
faciès lotique (eaux courantes) et faciès lentique (eaux 
calmes); limitation aux Invertébrés benthiques de taille supé- 
rieure au 1/2 mm, pour permettre un travail rapide ; 


— séparation des unités taxonomiques à la limite de la 
détermination simple, soit, selon le cas, l'Ordre, la Famille, la 
Tribu, le Genre, l'Espèce. 


Sur un site donné, les informations à recueillir et à coder 
sont les suivantes : 


— la cagérogie piscicole officielle (Salmonidae domi- 
nants : 1 ; Cyprinidae dominants : 2) ; 


— la largeur des cours d’eau, selon 5 classes codées de 1 à 5 
(im, 1-5 m, 5-25 m, 25-100 m,> 100 m); 

— la zone écologique, définie selon la typologie de 
ILLIES et BOTOSANEANU (1963), avec la codification 
suivante : crenon: ;épirhithron: 2-1 ; métarhithron : 2-2; 
hyporhithron : 2-3 ; épipotamon : 3-1 ; métapotamon : 3-2; 
hypopotamon : 3-3; 


— l'altitude, exprimée en dizaines de mètres ; 


— la nature géologique régionale, ainsi codée : marnocal- 
caire : 1 ; argileux : 2 ; volcanique ou plutonique acide : 3 ; 
volcanique ou plutonique basique : 4 : grès et autres roches 
siliceuses : 5 ; 


— lanature géologique du lit, avec la même codification; 


— la granulométrie du fond, en traitant séparément le 
faciès lotique et le faciès lentique, dont on caractérise la 
granulométrie dominante et la granulométrie accessoire : 
2200 mm : 1 ; 20-200 mm : 2 ; 2-20 mm : 3 ; 0,02-2 mm: 4; 
0,02-0,2 mm : 5 ; =0,02 mm: 6. 


— la couverture végétale, en traitant également séparé- 
ment les deux faciès, et distinguant pour chacun la couver- 
ture dominante et la couverture accessoire : Phanérogames : 
1 ; Bryophytes : 2 ; Algues : 3 ; Champignons : 4; pour la 
station considérée dans son ensemble on indique en outre le 
pourcentage de la surface du fond occupée par la végétation 
dominante d’une part, par la végétation accessoire de l’autre; 


— la vitesse du courant, exprimée en em/S ; 


— la profondeur dé la rivière, en dizaine de centimètres, 
pour le faciès lotique et pour le faciès lentique ; 


— l'importance de l’éclairement potentiel, en fonction de 
la végétation des rives (rivières couvertes : 
couvertes : 2 ; rivières assez dégagées : 3 ; rivières dégagées: 4); 


— la turbidité, exprimée par trois chiffres selon une 
échelle conventionnelle de 000 à 500 ; 


— la couleur de l’eau, codifiée de 00 (incolore) à 10 (noir), 
en passant par la gamme : bleu, bleu-vert, vert, vert-jaune, 
jaune, jaune-marron, marron clair, marron foncé, gris. 


Les données faunistiques sont recueillies à partir de trois 
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prélèvements dans chaque faciès, sur des surfaces de 1/10 m2. 
Pour chaque faciès, on détermine le nombre d'unités systé. 
matiques d’Invertébrés ; une unité est considérée comme 
accidentelle si on ne la trouve qu'à un exemplaire dans un 
ensemble de trois prélèvements. 


Les indices biotiques du faciès lotique, Ic, et du faciès 
lentique, Il, sont déterminés séparément à l’aide d’un tableau 
standard (tab. IX). Les limites de détermination sont le genre 
pour la plupart des Insectes, les Vers plats et les Hirudinés, la 
famille pour certains Trichoptères, les Coléoptères, les Dip- 
tères, les Crustacés et Oligochètes. La présence de Néma- 
todes et d'Hydracariens est notée. Trois critères sont pris en 
compte pour la détermination des indices biotiques. Le pre- 


mier est le nombe total d'unités systématiques présentes : il 
exprime la richesse faunistique du milieu. Le second est la 
présence ou l’absence de Groupes Faunistiques Indicateurs, 
dont le classement selon la colonne I du tableau standard 
exprime de manière synthétique la sensibilité (ou, récipro- 
quement, la résistance) des Invertébrés benthiques à la pollu- 
tion de l’eau et l'influence de la morphologie et de la dynami- 
que du milieu sur la biocénose au point de prélèvement. C’est 
sans doute ici l’origine d’une certaine ambiguïté dans la 
signification des indices biotiques, sur laquelle nous revien- 
drons plus loin. Le troisième critère est le nombre d'unités 
systématiques différentes dans certains Groupes Faunisti- 
ques Indicateurs, ou la certitude de l'absence d’un ensemble 
plus ou moins grand d'unités systématiques. 


TABLEAU IX 


Tableau standard de détermination des indices biotiques 
(d'äprès TUFFERY et VERNEAUX, 1968) 


ue IT III 
Groupes Faunistiques Nombre total des unités systématiques présentes 
0-1 2-5 6-10 11-15 16 et + 
Indice biotique 
1 Plécoptères ou 1 + d’une U.S.* — 7 8 9) 10 
Ecdyonuridae 2 1 seule U.S. 
É 
2 Trichoptères à 1 + d’une US. 
Fourreaux 2 1 sèule U.S. 
Ancylidae 1 +de2US. 
3 Ephéméroptères 
sauf Ecdyonuridae 2 2ou-de2Us. 
Aphelocheirus 
4 Odonates ou Gammaridae 0 Toutes les U.S. 
ou Mollusques (sauf ci-dessus absentes 
Sphaeridae) 
Asellus ou Hirudinae ou 
5  Sphaeridae ou Hémiptères 0 Toutes les U.S. 
(sauf Aphelocheirus) ci-dessus absentes 
Tubificidae ou Toutes les U.S. 
6 Chironominae des 0 ci-dessus absentes 1! 2 3) = — 
Groupes Thumniplumosus 
Toutes les U.S. 
7 Eristalinae 0 ci-dessus absentes 0 | 1 1 = —— 


* UsS. Unité systématique choisie. 


Dans la fiche des données, les informations biologiques 
reportées sont : 


— les indications sodées des Groupes faunistiques Indica- 
teurs en faciès lotique et lentique, les codes étant formés des 
chiffres de classement des Groupes (de 1 à 7 dans le tableau 
IX) suivi du chiffre 1, 2, ou 0 correspondant à la situation 
indiquée dans la colonne Il; 


— les nombres totaux d'unités systématiques en faciès 
lotique et lentique ; 


— les indices biotiques correspondant aux deux faciès : 
— l'écart AI: Ic-Il entre les deux indices. 


TUFFERY et VERNEAUX (1968) ont souligné le fait que 
les indices biotiques Il et Ie, ou l’indice biotique moyen 


Ib RER à déceler une pollution. La figure 15 en 
aonne l'illustration. Dans les eaux françaises, une valeur 
inférieure à 5 témoigne d’une pollution, ainsi qu’une valeur 
de AI supérieure à 2, si l’un des indices Il ou Ic est inférieur à 
5. Du fait de leur facilité d'emploi, les indices biotiques ont 
été largement utilisés, mais on a quelque peu oublié le fait que 
TUFFERY et VERNEAUX insistaient sur l'importance 
d’un diagnostic complet, prenant en compte les caractéristi- 
ques du milieu : c'est à ce prix, selon eux, que la qualité d’un 
écosystème d’eau courante pouvait être appréciée de façon 
correcte. 


Î—— zone poliu: 


ns 
4 6 8 km 


effluent 


FIG. 15. — Exemple d'utilisation des indices biotiques I pour carac- 
tériser la pollution d’une rivière par un effluent. Ie : indice du faciès 
lotique. — Il : indice du faciès lentique. D'après TUFFERY et 
VERNEAUX (1968), modifié. 


3. Intérêt et limites de la méthode des indices biotiques 


Indiscutablement, la méthode proposée par TUFFERY et 
VERNEAUX (1968) s'est avérée très utile, même si l'on a peu 
exploité l'idée d’un diagnostic portant sur de nombreux 
paramètres pour retenir surtout les indices biotiques. Com- 
me l'ont souligné par exemple WASSON (1981) et LAS- 
COMBE et CARDOT (1984), la détermination de ces indices 
est simple et relativement peu coûteuse : cela a permis un 
dégrossissage rapide à une époque où l’état du réseau hydro- 
graphique était très mal connu et où les services techniques 
commençaient tout juste à développer leurs moyens dans le 
domaine de l’hydrobiologie. 


L'application de la méthode sur une large échelle a permis 
d’en apprécier peu à peu les inconvénients, ce qui, d’une 
certaine façon, constitue un avantage par rapport à des 
méthodes insuffisamment mises à l'épreuve (WASSON, 
1981). Ils sont essentiellement de trois ordres. 
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Un premier défaut de la méthode est son manque de sensi- 
bilité, notamment vis-à-vis des conséquences des aménage- 
ments et des pollutions mécaniques : celles-ci sont en effet 
d’abord de nature quantitative, or la méthode ne tient pas 
réellement compte des abondances des unités taxonomiques. 
En fait, les variations d'indice traduisent surtout des varia- 
tions du degré de pollution chimique. D’un certain point de 
vue, ce manque de sensibilité rend la méthode fiable, en ce 
sens qu'une variation d'indice traduit vraiment un phéno- 
mène important. 


C'est là toutefois qu'apparaît un deuxième type d’incon- 
vénient : le phénomène révélé n'est pas nécessairement une 
perturbation d'origine anthropique, car des conditions éco- 
logiques locales particulières peuvent parfois faire varier 
notablement l'indice (WASSON, 1981). 


Enfin, des indices biotiques de même valeur, mais corres- 
pondant à des stations de niveaux typologiques différents, 
n'ont pas la même signification: une valeur de l’ordre de 9 
dans la zone du rhithron peut témoigner d’une altération de 
la qualité de l’eau, alors quelle traduira une.bonne qualité 
dans le cas d’une rivière de plaine très lente (WASSON, 
1981). On trouve là la conséquence de la conception de 
l'échelle des Groupes Faunistiques Indicateurs : intégrant 
—selon des modalités non clairement définies — la sensibilité 
des organismes à la pollution et leur appartenance à des 
classes typologiques, elle mélange des informations à signifi- 
cations très différentes. 


VERNEAUX (1984) a lui-même souligné le fait que les 
valeurs élevées de l'indice biotique (8 à 10) n'indiquent pas 
une qualité optimale de référence, mais simplement l'absence 
de dégradations très marquées. 


Ces constatations, tirées de la mise en pratique de la 
méthode, ont incité les scientifiques à rechercher une procé- 
dure plus satisfaisante. VERNEAUX et ses collaborateurs 
ont ainsi élaboré de nouveaux protocoles qui ont été expéri- 
mentés sur une assez large échelle, en particulier le protocole 
de détermination de l’Indice de Qualité Biologique Globale 
(1.Q.B.G., VERNEAUX e al., 1976), pour déboucher fina- 
lement sur la méthode de l'Indice Biologique Global (1.B.G., 
VERNEAUX er al., 1982). La comparaison de celle-ci avec la 
méthode originelle des indices biotiques permet d'apprécier 
les progrès effectués grâce à des échanges permanents entre la 
recherche fondamentale et le domaine des applications : elle 
permet aussi de mesurer l'importance des difficutés qui 
subsistent. 


4. La détermination de l’Indice Biologique Global (I.B.G.). 


Cet indice repose:sur les mêmes principes fondamentaux 
que les indices biotiques. Cependant de profondes modifica- 
tions de l” échantillonnage et de l'exploitation des données 
faunistiques ont été apportées, afin de disposer d’une métho- 
de plus sensible et plus précise, permettant en particulier une 
estimation plus juste de la pollution dans les systèmes 
montagnards. 


Dans le cas des indices biotiques, l’échantillonnage distin- 
guait seulement deux faciès, en fonction de la vitesse de l’eau. 
Le protocole de l'I.B.G. est beaucoup plus détaillé, car il 
prévoit un «échantillonnage différentiel» (VERNEAUX er 
al, 1982), qui assure une prospection ordonnée de la mosaï- 
que d’habitats constituant le milieu. Chaque habitat est 
NES la nature du substrat et la vitesse d'écoulement 
(tab. X). 
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TABLEAU X 


Grille de détermination des habitats à prospecter pour l'établissement de l'Indice Biologique Général. 
aj- as. By - bg. cj - cg : exemples de répartition des huit prélèvements à réaliser dans trois stations différentes, 
a, bet c (d'après NORMALISATION FRANÇAISE, 1985) 


Vitesses superficielles (1) v>150 |150>v275 | 75>v>25 | 25>v>5 55v 
v (cm/s) 
Supports a ”) 4 5 3 1 
Bryophytes 9 al 
Spermaphytes immergés («herbiers») 8 a2 b] €] 
Sédiments minéraux de grandes taille 
(pierres, cailloux, galets) # a3, b2 
250 mm>@>25 mm 
Granulats grossiers («gravières») 
25 mm>@>25 mm 6 2 a4,b3 
Éléments organiques grossiers 
litières, branchages, racines...) 5 | as,b4 
Sédiments fins + organiques 
(«vases») @<0,1mm 4 a6,b5 
Spermaphytes émergents (Hélophytes) 3 c3 bé 
Surfaces naturelles et artificielles 
(roches, dalles, sols, parois...) > a7 cé b7,c4 C7 cg 
Granulats minéraux fins (sables et 
limons) @=2,5 mm 1 ag bg,cs 
=! 
Algues, bactéries et champignons 
à colonies macroscopiques 0 
(1) Les limites des classes de vitesses sont données à titre indicatif 


La station objet d’une détermination de l'indice est définie 
comme étant le tronçon de cours d’eau dont la longueur est 
égale à 10 fois la largeur du lit mouillé au moment du prélè- 
vement. Huit relevés unitaires d'une surface de 1/20 m°? 
doivent être effectués si possible dans huit habitats différents, 
prospectés dans l’ordre de la succession figurant en ordonnée 
du tableau X (de 9 à 0). Dans chaque cas, le prélèvement est 
effectué dans la classe de vitesse la plus fréquemment associée 
au support considéré. Si une station n’offre pas 8 habitats 
différents, le nombre de prélèvements est complété à 8 dans 
l'habitat dominant, autant que possible en prenant en 
compte des classes de vitesse différentes. L'habitat 0 n’est 
prospecté qu’à défaut d’un nombre suffisant d'autres sup- 
ports. 


Les prélèvements sont réalisés à l’aide d’un appareil fonc- 
tionnant soit en échantillonneur de type «Surber», soit en 
haveneau, et permettant d’atteindre des profondeurs de l’or- 
dre 3 m. L'ouverture de maille est de 500 x m. 


La faune de chaque prélèvement est triée séparément, puis 
il est établi une liste unique des différentes unités taxonomi- 
ques rencontrées. L'étude de très nombreux échantillons de 
Rhithron et du Potamon a conduit VERNEAUX et ses colla- 
borateurs à retenir 135 taxons différents, en majorité du 
niveau de la famille, sauf dans quelques cas difficiles (tab. 
XI). Le nombre de ces taxons représentés dans la liste établie 
pour la station étudiée donne la variété faunistique totale de 
celle-ci, Zt. 


TABLEAU XI 
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Liste des 135 taxons utilisés pour l'établissement de l'Indice Biologique Général (d'après NORMALISATION FRANÇAISE, 1985) 


INSEBYES, HÉTÉROPTÈRES Ephydridae MOLRUSQUES 
l Aphelocheiridae Limoniidae 
PLECOPTÈRES Corixidae Psychodidae 
Capniidae Gerridae Ptychopteridae BIVALVES 
Chloroperlidae Hebridae Scatophagidae Dreissenidae 
Leuctridae Hydrometridae Sciomyzidae Sphacriidae 
Nemouridae Naucoridae Simuliidae Unionidae 
Perlidae Nepidae Stratiomyidae GASTÉROPODES 
Perlodidae Notonectidae Syrphidae Ancylidae 
Taeniopterygidae Mesoveliidae Tabanidae Bithynidae 
TRICHOPTÈRES Pleidae Thaumaleidae Bythinellidae 
Beracidae Veliidae Tipulidae Hydrobiidae 
Brachycentridae COLEOPTÈRES ODONATES Limnacidae 
Ecnomidae Curculionidae Acschnidae Neritidae 
Glossosomatidae Donaciidae Caloptervgidae Physidac 
Goeridae Dryopidae Coenagrionidae Planorbidae 
Helicopsychidae Dytiscidae Cordulegasteridae Valvatidae 
Hydropsychidae Eubriidae Corduliidae Viviparidae 
Hydroptilidae Elmidae Gomphidae 
Lepidostomatidae Gyrinidae Lestidae VERS 
Leptoceridae Haliplidae Libellulidae 
Limnephilidae Helodidae Platycnemididae ACHETES 
Molannidae Helophoridae MEGALOPTÈRES Erpobdellidae 
Odontoceridae Hydraenidae Sialidae Glossiphoniidae 
Philopotamidae Hydrochidae PLANIPENNES Hirudidae 
Phryganidae Hydrophilidae Osmylidae Piscicolidae 
Polycentropodidae Hydroscaphidae HYMENOPTÈRES TRICLADES 
Psychomyidae Hygrobiidae LÉPIDOPTÈRES Dendrocoelidae 
Rhyacophilidae Limnebiidae Dugesiidae 
Sericostomatidae Spercheidae CRUSTACÉS Planariidae | 
Thremmatidae DIPTÈRES OLIGOCHÈTES 
ÉPHÉMÉROPTÈRES Anthomyidae BRANCHIOPODES NEMATHELMINTHES 
Bactidae Athericidae AMPHIPODES 
Caenidae Blephariceridae Gammaridae HYDRACARIENS 
Ephemerellidae Ceratopogonidae ISOPODES 
Ephemeridae Chaoboridae Asellidae HYDROZOAIRES 
Heptageniidae Chironomidae DECAPODES 
Leptophlebiidae Culicidae Astacidae SPONGIAIRES 
Oligoneuriidae Dixidae Atyidae 
Polymitarcidae Dolichopodidae Grapsidae BRYOZOAIRES 
Potamanthidae Empididae Cambaridae 
Prosopistomatidae NEMERTIENS 
Siphlonuridae 


Des analyses factorielles portant d’une part sur des échan- 
tillons provenant de stations non ou à peine dégradées, d'au- 
tre part sur des échantillons prélevés dans des zones diverse- 
ment altérées, ont permis de distinguer 38 groupes faunisti- 
ques indicateurs (G.I.), qui sont utilisés dans le tableau de 
détermination de l'I.B.G. (tab. XII). 


Neuf classes de G.I. et 12 classes de variété faunistique 
totale ontété retenues. La valeur de l'indice est déterminée en 
tenant compte du premier groupe faunistique significatif 
(représenté par au moins 3 individus dans l’ensemble de 
l'échantillon) rencontré en lisant le tableau de haut en bas, 
puis en fonction de la classe de variété faunistique totale. 


La note obtenue varie de 1 à 20, et non de 0 à 10 comme 
dans le cas des indices biotiques : elle doit donc permettre 
d'obtenir des informations plus nuancées. La figure 16 per- 
met de comparer les résultats de la méthode de l'I.B.G. à celle 
des indices biotiques, les deux protocoles ayant été appliqués 
en parallèle à une gamme variée de cours d’eau (MONNOT, 
1982). On constate que : 


— pour un grand cours d’eau (cas de la Saône), l'I.B.G. 
donne une meilleure évaluation que l'indice biotique, qui 
sous-estime la qualité des zones du Potamon : 


— l'LB.G. rend mieux compte de la dégradation de cer- 
tains torrents (cas du Bief-Rouge, du Drugeon), dont la 
qualité est surestimée par l'indice biotique ; 


— dans les situations intermédiaires, alors que l'indice 
biotique ne décèle pas les altérations légères ou des condi- 
tions naturelles peu favorables à la faune, l'I.B.G. permet une 
différenciation assez fine. 


L'I.B.G. semble donc bien répondre aux objectifs que 
s'étaient fixés les chercheurs, à savoir une justesse satisfai- 
sante et une sensibilité suffisante pour pouvoir repérer des 
dégradations légères. 


Selon VERNEAUX (1984), l’I.B.G. «constitue uneexpres- 
sion synthétique de la qualité biologique générale d’une sta- 
tion, toutes causes confondues». Parmi celles-ci, interfèrent 
des facteurs naturels, en particulier ceux qui sont propres à la 
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Valeurs de l'Indice Biologique Général selon la nature et la variété taxonomique du macrobenthos 


TABLEAU XII 


(d'après NORMALISATION FRANÇAISE, 1985) 


Variété totale Z t 


11 Im Ia 


Groupes faunistiques 
indicateurs G.I (n3 3) 


>40 


39 
37 


36 
34 


33 
30 


29 
26 


25 
22 


21 


Chloroperlidae 9 
Perlidae 

Perlodidae 

Taeniopterygidae 


20 


12 


Capniidae 8 
Brachycentridae 

Odontoceridae 

Philopotamidae 


Leuctridae 7 
Glossosomatidae 

Goeridae 

Leptophlebiidae 


Nemouridae 6 
Lepidostomatidae 
Sericostomatidae 

Ephemeridae 

Heptageniidae 


Hydroptilidae 5 
Limnephilidae 

Rhyacophilidae 

Polymitarcidae 

Potamanthidae 


11 


Leptoceridae 4 
Polycentropodidae 
Psychomyidae 

Ephemerellidae 


Hydropsychidae ë) 
Baetidae 
Caenidae 
Triclades 


Elmidae 2 
Odonates 

Gammaridae 

Mollusques 


Chironomidae 1 
Asellidae 

Achètes 

Oligochètes 


o IBG 
za elbx2 
15. 

10 
5 
0. 


De Do o Dr S BR 


FIG. 16. — Comparaison des valeurs de l'indice biotique (Ib x 2)et 
de l'Indice Biologique Global IBG obtenues simultanément dans 
divers cours d'eau. 

De : Le Dessoubre, rivière à Truite de moyennealtitude. — Do : 
Les Doulonnes, ruisseau forestier de basse altitude, — O : L'Ognon, 
cours calme en plaine siliceuse avec exploitation des'allusions. — 

r. : Le Drugeon, petite rivière à cours endommagé par des travaux 
de rectification et de recalibrage. — 8 : La Saône, grand cours d'eau 
de plaine, en amont de Châlon.— BR : Le Bief Rouge, ruisseau à 
caractère torrentiel recevant des rejets organiques trop importants 
par rapport à son débit. D'après MONNOT (1982), modifié. 


typologie de la station, et des facteurs perturbants d’origine 
anthropique. L'I.B.G. conserve donc lamême ambiguïté que 
les indices biotiques : du fait que l'on ordonneen une seule 
échelle des nombres rendant compte d’une part du niveau 
typologique, d’autre part du degré d’altération du milieu, la 
signifi cation de ces divers indices demeure incertaine tant 
qu’une analyse critique n’a pas été faite. Une valeur de 16 par 
exemple, obtenue pour l'I.B.G. d’une station située dans la 
zone supérieure à Salmonidés traduit déjà une altération, 
alors qu’elle représente la «qualité optimale» pour une sta- 
tion du Crénon ou pour une zone calme de grand cours d’eau 
de plaine (VERNEAUX et al., 1982). Cette difficulté, si elle 
est prise en compte dans les interprétations, ne devrait 
cependant pas empêcher la généralisation de l'emploi de 
VI.B.G., qui en tout état de cause, représente un progrès 
indiscutable par rapport à la méthode des indices biotiques 
(LASCOMBE et CARDOT, 1984). 


C — CONCLUSIONS 


Parmi les multiples méthodes envisagées pour juger de la 
qualité des écosystèmes limniques, les seules véritablement 
pratiques sont les méthodes de détérmination d'indices com- 
me l’Indice Biologique Général, qui sont applicables à une 
gamme d’eaux courantes assez large, mais restant à délimiter 
avec précision. 


En ce qui concerne les eaux stagnantes, aucune méthode de 
large portée n'existe encore. Il faut souligner ici l'intérêt des 
propositions de RAMADE er al. (1984), qui montrent que la 
macrofaune lentique pourrait être utilisée pour construire 
des indices pratiques de qualité des milieux, en raison de 
l'existence d’une large gamme de polluosensibilité chez les 
constituants de cette faune. En outre, conime pour l’I.B.G., il 
serait possible de s’en tenir à des unités taxonomiques du 
niveau de la famille. 


Dans tous les cas, la connaissance desituations de référence 
semble indispensable, évidemment, et les auteurs proposant 
des protocoles précis y font toujours au moins allusion. S’il 
faut entendre par là des situations correspondant à l’état 
normal de milieux non perturbés, il n’en reste pas moins que 
cette notion même d'état de référence pose de difficiles pro- 
blèmes théoriques. Dans la pratique, des typologies ont pu 
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être proposées de façon empirique, comme l'ont fait ILLIES 
et BOTOSANEANU (1963), grâce à une large expérience des 
milieux d'eau courante. Le développement des analyses mul- 
tivariées a permis des recherches typologiques plus «objec- 
tives», comme celles de VERNEAUX (1973, 1976). Ces ana- 
lyses permettent de faire apparaître, dans un espace abstrait, 
des regroupements d'espèces permettant de définir des 
niveaux typologiques précis (Fig. 17). Il faut bien entendu 
utiliser des données provenant de stations non perturbées, 
lesquelles sont parfois difficiles à trouver. 


Appliquées ensuite à des échantillons provenant cette fois 
de stations diversement perturbées, les méthodes multiva- 
riées permettent de dégager une classification des taxons en 
fonction de leur polluosensibilité globale. C’est cette démar- 
che qu'ont suivie par exemple DÉSCY (1980) avec les Dia- 
tomées, EMPAIN (1978) avec les Bryophytes, VERNEAUX 
(1981) avec les Poissons, VERNEAUX er al. (1982) avec les 
Macro-invertébrés benthiques. 


L'idéal serait peut-être ensuite de proposer des échelles 
indiciaires différentes par type écologique ; encore se heurte- 
t-on alors aux problèmes épineux de délimitation des types, 
ne serait-ce que parce qu'ils ne sont pas nécessairement 
ordonnés de façon claire le long d'un cours d’eau (VER- 
NEAUX, 1984). Pour des raisons de simplicité, ce sont des 
échelles uniques qui ont été proposées jusqu'à présent. Selon 
VERNEAUX (1984), il faut alors intégrer préalablement les 
distributions typologiques dans l'établissement des proto- 
coles. Il en résulte cependant une profonde ambiguïté de la 
notion de qualité de l’eau, et l’on voit mal comment on peut 
véritablement apprécier séparément, ainsi que le souhaite 
VERNEAUX (1984) : 


— l'aptitude biogène d’un site (toutes causes confon- 
dues) ; 


— son niveau général de dégradation : 
— la qualité de l'eau. 


La qualité générale d'un milieu aquatique, la qualité de 
l'eau, celle des sédiments sont-elles des notions comparables, 
traduisant l’idée d’une plus ou moins grande adéquation à 
une norme, type idéal ou type statistique ? 


Il ne faudrait pourtant pas que ces problèmes conceptuels 
irritants inhibent la recherche de méthodes pratiques et leur 
mise en oeuvre. En revanche, il est tout aussi important de 
tenir compte, dans la planification des échantillonnages, 
d'une part du cycle saisonnier, les peuplements pouvant se 
modifier notamment lors des périodes d'émergence d’ima- 
gos, d'autre part des phénomènes de dérive, qui peuvent 
faciliter la reconstitution rapide de peuplements perturbés de 
façon passagère. 


II — BIOÉVALUATION DES MILIEUX 
MARINS ET LAGUNAIRES 


À — PANORAMA DES RECHERCHES 


Depuis longtemps, les milieux marins et lagunaires ont fait 
l’objet de recherches sur les effets des pollutions et sur les 
possibilités d’évaluer celles-ci à l’aide d'organismes vivants. 
Une très large proportion des travaux concerne l’utilisation 
des bioaccumulateurs ; le chapitre précédent a permis d'en 
apprécier l'intérêt et d’en mesurer les limites. Le tableau XIII 
présente une sélection de références illustrant d’autres ap- 
proches. Tirées de nos sondages bibliographiques (cf. chap. 
1), elles portent surtout sur la période 1980-83 ; y ont été 
rajoutées quelques références, plus anciennes ou plus récen- 
tes, particulièrement significatives. 
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FIG.17.— Typologie du réseau hydrographique du Doubs obtenue par analyse des correspondances des données recueillies sur 216 espèces 


dans 123 stations. 


L'analyse dégage une courbe typologique en U le long de laquelle se succèdent 9 groupements stati 


uement définis correspondant à une 


répartition de l’amont à l'aval des assemblages d'espèces. Les espèces des deux assemblages marginaux (tirets) et de l'assemblage central (trait 
continu) sont des espèces associées à des habitats de faciès lentique répartis de façon plus ou moins aléatoire le long des cours ou des espèces à 
large distribution, donc sans valeur typologique. D'après VERNEAUX (1973), modifié. 


La pollution fécale des eaux littorales fait l'objet de tra- 
vaux proportionnellement plus nombreux qu’il n'apparaît 
dans le tableau XIII, mais ce problème ne pouvait être déve- 
loppé ici, en dépit de son importance. En effet, il n’y a pas 
détection d’une perturbation par le biais de modifications des 
communautés naturelles : ce sont des bactéries ou des virus 
d’origine fécale qui sont recherchés, directement dans l'eau 
ou dans des Mollusques (MAZIÈRES er al., 1980 ; DELAT- 
TRE et DELESMONT, 1981). Un aspect important des 
recherches mérite toutefois d’être signalé : une attention 
particulière est apportée à la présence de ces microorga- 
nismes dans les sédiments, car ceux-ci pourraient servir de 
réservoirs de germes pathogènes (BAUERFEIND er al, 
1981 ; ERKENBRECHER, 1981 ; HOOD et NESS, 1982 ; 
LABELLE er al, 1980). 


Le tableau XIII montre que la recherche d'indicateurs 
écologiques parmi les organismes planctoniques est encore 


bien modeste ; comme le souligne BELLAN (1984), il reste 
beaucoup à faire dans ce domaine. Quant aux travaux qui 
suggèrent l’utilisation d’Algues épiphytiques, de Protozoai- 
res benthiques ou de Poissons, ils conservent actuellement un 
caractère anecdotique. En fait, depuis les travaux de REISH 
(1959) en Californie de BELLAN (1967a, b) en France, ce 
sont essentiellement les Métazoaires benthiques qui donnent 
lieu à des travaux bien engagés dans la voie des applications. 
BELLAN (1984, 1985) et GLEMAREC (1985) en ont déjà 
présenté les principaux aspects : ce qui suit s'inspire directe- 
ment de leurs travaux. 


De très nombreuses espèces benthiques permettent de 
caractériser de façon précise les multiples combinaisons de 
substrat, d'hydrodynamisme, de lumière qu'offrent les fonds 
littoraux. De ce fait, ces espèces sont «indicatrices» des 
conditions stationnelles au même titre que les espèces carac- 
téristiques des phytosociologues : elles méritent donc d’être 


utilisées dans le cadre d’études typologiques. 


Il en est également qui permettent de caractériser des per- 
turbations d’origine anthropique, en particulier les pollu- 
tions organiques, qu'elles proviennent d'effluents urbains ou 
résultent du déversement accidentel de produits pétroliers. 
C'est ainsi que diverses espèces de Polychètes peuvent être 
considérées comme des indicatrices du degré de pollution, 
permettant ainsi l'établissement de zonation précises en subs- 
trat meuble (BELLAN, 1985). L'analyse se fait en comparant 
point par point les dominances de ces espèces. 


L'existence dechangements de dominance au sein d'un 
groupe restreint en fonction du degré de pollution suggère 
que, de façon plus générale, des changements de structure des 
assemblages benthiques pourraient permettre de caractériser 
avec précision la distribution spatio-temporelle des pollu- 
tions. C’est ce qu’illustrent les recherches du laboratoire 
d'Océanographie Biologique de Brest (GLEMAREC, 1985). 
L'étude de différents secteurs côtiers de Bretagne a montré 
que les Polychètes, les Bivalves et les Amphipodes se répartis- 
sent en groupes écologiques selon leur sensibilité ou, à l’in- 
verse, leur tolérance à la surcharge en matière organique : 


GROUPEI 


GROUPE II 


GROUPE III 


GROUPE IV et V 


TABLEAU XIII 
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: espèces sensibles, dominant large- 
ment le peuplement en conditions 
normales et qui disparaissent les 
premières ; 


: espèces tolérantes, toujours en peti- 
tes quantités et ne fluctuant pas de 
façon significative : 


: espèces tolérantes dont la réparti- 
tion écologique apparaît plus large 
lorsqu'il y a perturbation que dans 
les conditions normales ; 


: espèces opportunistes de premier 
ordre (Spionidae et Cirratulidae es- 
sentiellement) et de second ordre 
(Capitella capitata, Scolelepsis fuligi- 
nosa), supportant aisément les condi- 
tions anoxiques. 


Éléments de bibliographie sur l'utilisation de divers organismes pour la bioévaluation des milieux marins et lagunaires. 


BACTÉRIES BAUERFEIND ei al., 1981 - BORREGO er al., 1983 -CABELLI & PEDERSEN, 1982 
CHURCHLAND et al., 1982 - DELATTRE & DELESMONT, 1981 - ERKENBRE- 
CHER, 1981 - FUKS & KECKES, 1977 - GAMESON, 1982 - HOOD & NESS, 1982 - 
HUGHES et al, 1981 - LABELLE et al, 1980 - MAZIÈRES et al, 1981. 
ALGUES BENTHIQUES BELSHER, 1979 


ALGUES EPIPHYTIQUES 


MAY et al. 1978 - MAY, 1982. 


PHYTOPLANCTON 


ARFI et al, 1981 - EPPLEY & WEILER, 1979 - YAMADA er al., 1980a, b. 


ZOOPLANCTON 


HERNROTH, 1981 - SETTY, 1982. 


PROTOZOAIRES BENTHIQUES| WYATT & PEARSON, 1981. 


METAZOAIRES BENTHIQUES 


AMJAD & GRAY, 1983 - ANGER, 1975, 1977-BARNETT, 1983 -BELLAN, 1967a, b, 
1980, 1984, 1985 - BELLAN et al., 1975, 1980, 1981 -BELLAN-SANTINI, 1981.- BOUR- 
CIER, 1980, 1982 -COULL et al., 1981 - FRICKE et al, 1981 - GLEMAREC, 1985 
-GLEMAREC & HILY, 1981 - GLEMAREC et al., 1981, 1982 -GRAY, 1981, 1983 
-GRAY & MIRZA, 1979 - GRAY & PEARSON, 1982 - GUELORGET & PERTHUI- 
SOT, 1984 - HARTLEY, 1982 -HEIP, 1980 - HENNING er al, 1983 - HERRERA 
MORENO & DEL VALLE GARCIA, 1980 - LEPPAKOSKI, 1975-LORDA et al., 1981 
-MARCOTTE & COULL, 1974 - PEARSON, 1975 -PEARSON & ROSENBERG, 1978 
-PEARSON et al, 1982 -PERES & BELLAN, 1972 - RACHOR, 1980, 1982 - RAF- 
FAELLI, 1981, 1982 - RAFFAELLI & MASON, 1981 - REID er al., 1982 -REISH, 1959, 
1972 - ROSENBERG, 1976 - SALEN-PICARD, 1983-SANUKIDA et al., 1981 -SHAW 
et al., 1983 - STORA & ARNOUX, 1983 - WARWICK, 1981. 


POISSONS 


COPELAND, 1970 - KOEHLER, 1981. 
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En fonction du dégré de pollution organique, les Espèces de 
ces groupes forment des assemblages différents, permettant 
de proposer une notation sous forme d’un «indice biotique» 
(Fig. 18). 


abondance relative 


314 [516 [7 


ci-dessus : le travail s’en trouve allégé d’autant. L'étude 
comparée de diverses stations a permis à BELLAN de 
constater que IP prend des valeurs supérieures à 1 unique- 
ment dans les milieux pollués : on peut donc utiliser ce seuil 
empirique pour porter un jugement sur l'état pollué ou non 
d'un site. Certains résultats suggèrent même que la valeur de 
IP croît avec le degré de pollution (BELLAN, 1984), ce qui 
pourrait permettre d'établir au moins des échelles relatives de 
pollution. 


Un indice du même type a été proposé par BELLAN- 
SANTINI (1981), également pour les substrats solides ; il est 
basé sur le rapport de la somme des dominances des Jassa et 
des Hyale (Amphipodes), BELLAN (1985) signale qu'il peut 
être intéressant d’utiliser en outre les genres Podocerus. et 
Stenothoe, l'indice s’écrivant alors : 


Zdes dominances des Jassa etPodocerus 


indice biotique 
PERTURBATION CROISSANTE ——J> 


FIG. 18. — Schéma de la répartition d'invertébrés benthiques en 
fonction de la pollution organique sur le littoral breton. Les valeurs 
de l'indice biotique sont définies par les états successifs des assem- 
blages d'espèces. 1 : espèces sensibles. — II : espèces tolérantes. 
—1Il espèces à plus large spectre écologique qu'en conditions nor- 
males. — IV. et V : espèces opportunistes de ler et 2ème ordres, 
D'aprs GLEMAREC et HILŸ (1983), modifié. 


Cette approche structurale doit ainsi permettre l'établis- 
sement de diagnostics précis qui peuvent être présentés sous 
forme cartographique. 


Comme le souligne BELLAN (1984), le schéma proposé 
par GLEMAREC et ses collaborateurs est vraisemblable- 
ment assez général : en effet, les recherches de SALEN- 
PICARD (1983) en Méditerranée conduisent à des résultats 
tout à fait convergents. On peut donc concevoir qu’à partir 
d'échantillonnages bien organisés dans l’espace et dans le 
temps, l'analyse de la distribution spatio-temporelle des 
assemblages benthiques puisse permettre la surveillance de 
l'extension des dégradations. GLEMAREC et al. (1982) en 
donnent un exemple : le suivi des faunes benthiques dans 
deux abers bretons pollués par l’accident de l’Amoco Cadiz a 
permis de définir les étapes d’un retour aux conditions anté- 
rieures ou celles d’une évolution vers un nouvel équilibre. 


Des méthodes de ce type sont donc d’un indiscutable inté- 
rêt. Cependant, elles impliquent de lourds travaux de terrain 
et de laboratoire que seules peuvent réaliser des équipes 
importantes comprenant des spécialistes de nombreux grou- 
pes faunistiques. On voit alors l'avantage d'indices simples, 
faisant appel soit à un nombre très limité d'espèces, soit à des 
taxons supra-spécifiques. 


BELLAN (1980) a ainsi proposé un indice, pour les subs- 
trats durs, qui prend en compte uniquement les Polychètes, 
parmi lesquels seules sont distinguées quelques espèces ; les 
unes sont des «sentinelles de pollution», dont les populations 
deviennent nombreuses en milieu pollué ; les autres, «indica- 
trices d’eau pure», sont au contraire abondantes en milieu 
non perturbé. L'indice est le suivant : 


1P = Z_des dominances des espèces «sentinelles de pollution» 


des dominances des espèces «indicatrices d'eau pure» 


La dominance d’une espèce est exprimée par le pourcen- 
tage de ses individus dans l’ensemble des Polychètes récoltés. 
Ceux-ci doivent être tous comptés, mais il suffit de détermi- 
ner ceux appartenant aux espèces formant les deux catégories 


IP = 
Zdes dominances des Hyale et Sthenothoe 


On peut rapprocher ces indices de celui que BELSHER a 
proposé en 1979, mais qui est plus compliqué et utilise des 
Algues. Au sein d’un peuplement d'Algues, chaque groupe 
taxinomique, par exemple les Phéophycées, peut être carac- 
térisé d’une part d'après sa dominance qualitative (pourcen- 
tage des espèces du groupe par rapport à l’ensemble des 
espèces du peuplement), d’autre part d’après sa dominance 
quantitative, rapport, exprimé en pourcentage, de la somme 
des recouvrements des espèces du groupe au recouvrement 
total du peuplement. On peut alors définir pour chaque 
groupe sa «tension», rapport de sa dominance quantitative à 
sa dominance qualitative (BOUDOURESQUE, 1970). 


BELSHER (1979) ayant observé que. le long de gradients 
de pollution décroissante, certains groupes d’Aigues ont des 
tensions soit décroissantes, soit croissantes, il propose de 
construire un indice de pollution IP de la façon suivante : 


St 
1P= 2 
ZEYi 


i désignant les groupes en tension décroissante et j les groupes 
en tension croissante. Ainsi les valeurs de IP sont élevées dans 
les zones polluées et faibles ou même nulles en zone normale. 


L'idée est intéressante, dans la mesure où l'indice, par 
l'intermédiaire des tensions, intègre des données sur les 
richesses spécifis ques et sur les abondances relatives. Toute- 
fois, il semble qu'à chaque secteur côtier particulier, il faille 
construire un indice adapté en fonction des groupes d’Algues 
représentés (BELSHER, 1979), ce qui peut limiter l'intérêt 
pratique de tels indices. 


Un exemple en-apparence beaucoup plus simple, et dont 
on a pu penser qu'il aurait une portée générale, est donné par 
le rapport du nombre des Nématodes à celui des Copépodes, 

proposé comme indice de pollution par RAFFAELLI et 
MASON (1981). Ces auteurs ont en effet constaté qu’en cas 
de pollution organique, les Copépodes sont bien davantage 
affectés que les Nématodes, observation également faite par 
RICKE et al. (1981). Il en résulte que le rapport Némato- 
des/Copépodes prend des valeurs élevées dans les zones pol- 
luées et pourrait donc être utilisé comme indice de pollution. 


Cette proposition a donné lieu à une vive controverse 
(WARWICK, 1981 ; COULL er al., 1981 ; RAFFAELLI, 
1981, 1982 ; AMJAD et GRAY, 1983 ; HENNIG er al. 
1983). À priori, comme l'ont souligné certains auteurs, les 
Nématodes et les Copépodes ayant des exigences différentes 
vis-à-vis de la granulométrie, la valeur du rapport change 
selon la nature des sédiments, en l’absence detoute pollution; 


RAFFAELLI et MASON (1981) avaient eux-mêmes attiré 
l'attention sur cette difficulté. Mais ce n’est pas là le problème 
le plus important, car il devrait être possible de calibrer le 
rapport en fonction de la granulométrie. En revanche, 
comme l'ont montré HENNIG et al. (1983), divers facteurs 
influent sur les abondances des deux groupes dans des sens 
différents. Les perturbations mécaniques favorisent l’ac- 
croissement des Copépodes Harpacticoïdes, mais ne modi- 
fient pas sensiblement la densité des Nématodes. Les pro- 
duits pétroliers provoquent au contraire une baisse des 
Harpacticoïdes, mais n'induisent pas nécessairement de 
changement chez les Nématodes. Un enrichissement en 
matière organique provoque un accroissement de ceux-ci, 
sans modifier l'abondance des Harpacticoïdes, tandis que 
des effluents contenant des substances toxiques font chuter 
les effectifs des deux groupes. Dans ces conditions, il est 
évident que la comparaison des valeurs du rapport Némato- 
des/Copépodes obtenues pour deux sites différents puisse 
n’autoriser aucune conclusion quant à leurs degrés respectifs 
de pollution. 


Un autre indice simple a été proposé par CHASSE et 
MORVAN (1978) en vue d'apprécier et de cartographier 
l'impact de la pollution consécutive au naufrage de l'Amoco 
Cadiz près des côtes bretonnes. Cet indice utilise la biomasse 
par unité de surface (1 m°) des Gastéropodes operculés her- 
bivores (Littorines et Gibbules), coquilles comprises. Cette 
biomasse aurait en conditions normales une valeur à peu près 
constante, dépendant seulement du faciès battu ou abrité, à 
laquelle on peut comparer, sous forme de pourcentage, la 
biomasse subsistant à la suite de la pollution. La sensibilité de 
ces Gastéropodes se situant dans la moyenne par rapport à 
celle de divers Invertébrés, ce pourcentage varie de façon 
graduelle, permettant la distinction aisée de plusieurs degrés 
de détérioration du milieu. À en juger par la carte très expres- 
sive publiée par CHASSE et MORVAN (1978), cette métho- 
de paraît intéressante. Toutefois, un indice construit comme 
un simple pourcentage calculé par rapport à un état de réfé- 
rence ne transmet évidemment une information fiable que si 
cet état est a priori le même partout, ce qui demande à être 
soigneusement démontré. 


Pour certains auteurs, il est plus sûr d'analyser les change- 
ments de structure à l’échelle des assemblages complets, en 
utilisant les distributions d'abondance (GRAY et MIRZA, 
1979 ; CREMA et BONVICINI-PAGLIAI, 1980 ; GRAY, 
1981). En effet, on constate que celles-ci s’ajustent à des 
modèles log-normaux dans le cas de peuplements non per- 
turbés, mais que ce n’est plus vrai lorsqu'il ya pollution. Des 
représentations graphiques simples permettent de comparer 
les distributions d’abondance, en particulier au cours du 
temps ; GRAY et MIRZA (1979) et CREMA et BONVICI- 
NI-PAGLIAI (1980) ont ainsi mis en évidence des évolutions 
significatives à la suite de pollutions ou au contraire après la 
mise en place d'installations de traitement de rejets indus- 
triels. Cette méthode est voisine de celle de PATRICK utili- 
sant les structures d’abondance des communautés phyto- 
planctoniques d'eaux courantes, mais elle en a aussi les 
inconvénients, notamment celui d’obliger à un tri complet 
des échantillons au niveau spécifique. 


B — DISCUSSION 


A en juger d’après la bibliographie, les assemblages ben- 
thiques semblent offrir les meilleures chances de mise au 
point de bioindicateurs en milieu marin ; c’est également le 
cas pour les écosystèmes lagunaires (GUELORGET et 
PERTHUISOT, 1984). De fait, ils ont été intégrés dans des 
programmes de surveillance de sites à risques, par exemple à 
proximité de terminaux pétroliers (FOXTON, 1981) ou de 
plateformes de forage (DICKS, 1982). 
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Cependant, les problèmes méthodologiques sont loin 
d’être résolus. Le rapport Nématodes/Copépodes en a fourni 
une illustration presque caricaturale, mais les difficultés 
apparues à son propos sont peut-être tout aussi réelles dans le 
cas de n'importe quel indice utilisant des combinaisons d’or- 
ganismes diversement sensibles aux perturbations du milieu. 


Avant toute chose, il est indispensable de disposer d’une 
typologie des assemblages benthiques, donc d'une bonne 
connaissance des relations substrat — hydrodynamisme — 
lumière — organismes. BELLAN (1984) a fortement souli- 
gné l'importance de ce problème, plus complexe encore dans 
le cas des substrats solides que dans celui des substrats meu- 
bles. Les recherches bionomiques menées de longue date en 
France ont sans nul doute apporté les bases indispensables à 
l'établissement de typologies précises, mais cela ne suffit pas. 
En effet, dans chaque situation concrète, il faut connaître la 
mosaïque des fonds prospectés, afin de procéder dans l'esprit 
de l’échantillonnage différentiel préconisé pour la détermina- 
tion de l'Indice Biologique Général en eau courante. 


Dans le cas des écosystèmes lagunaires, des recherches 
comparatives ont dégagé une structure semble-t-il assez 
générale, caractérisée par une zonation du benthos indépen- 
dante du niveau de la salinité : l'analyse des associations 
benthiques ou même le simple repérage de certaines espèces 
caractéristiques permettraient ainsi le classement de chaque 
site d'un point de vue typologique et l'appréciation de ses 
potentialités (GUERLORGET et PERTHUISOT, 1984). 
Toutefois, il n’a pas encore été proposé de méthodes précises 
de diagnostic, qu'il s'agisse de l'établissement d’indices bio- 
tiques ou d’études de distributions d’abondance par exemple. 


De façon générale, il apparaît que la recherche méthodo- 
logique, en milieu marin comme en milieu lagunaire, n’est 
somme toute pas très avancée. Dans la majorité des cas, les 
propositions faites encourent le reproche d’un trop grand 
empirisme, les auteurs proposant des espèces indicatrices ou 
des indices à partir d'observations sur la répartition des 
organismes le long de gradients de pollutions. En fait, on 
connait mal ou pas du tout les liens de causalité entre les 
facteurs de perturbation et les changements structuraux des 
communautés, d'autant que les gradients observés, généra- 
lement dûs à des effluents urbains et industriels, combinent 
des variations de la teneur en matière organique, des teneurs 
en métaux lourds et autres toxiques et des proportions eau 
douce/eau de mer. Faute de relier les changements observés à 
des causes précises, on pourra seulement penser que ceux-ci 
traduisent des modifications de la qualité globale du milieu, 
sans être en mesure de donner un contenu précis à ce concept. 


Au plan de l'efficacité, l'empirisme n'est pas à condamner: 
les espèces indicatrices et les indices proposés par certains 
auteurs ont indiscutablement permis d'apprécier l'extension 
de graves pollutions et jeté les bases d’une surveillance régu- 
lière. La méthode de GLEMAREC et deses collaborateurs a 
l'avantage de prendre en compte un ensemble d'espèces très 
large, mais l'inconvénient d’être lourde, car elle doit être 
quantitative pour être précise. 


On comprend alors l'intérêt que pourrait avoir une 
démarche comme celle de GRAY et PEARSON (1982), qui 
proposent une procédure de sélection «objective» des espèces 
sensibles pouvant indiquer des changements dans les com- 
munautés benthiques provoqués par des pollutions. Une ana- 
lyse comparée des distributions d’abondance de communau- 
tés normales et non perturbées permet de repérer les espèces 
qui sont à la fois suffisamment sensibles et suffisamment 
abondantes pour permettre des mesures fiables. Cette procé- 
dure s'appuie, au plan théorique, sur l’idée que la distribu- 
tion log-normale généralement observée dans les peuple- 
ments non perturbés a une réelle signification biologique. Il y 
a certainement là matière à controverse, mais cela n'empêche 
pas la méthode de GRAY et PEARSON (1982) d'obliger à 
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une analyse rigoureuse des communautés, donc de faciliter la 
découverte des bioindicateurs les plus performants. Ceci peut 
être utile surtout dans les zones où il n’y a pas une connais- 
sance préalable suffisante de l'écologie des communautés. 


III — TYPOLOGIE ET BIOÉVALUATION 
DES ÉCOSYSTÈMES TERRESTRES 


A — PANORAMA DES RECHERCHES 


En milieu terrestre, l’utilisation d'indicateurs écologiques 
peut se faire à deux échelles bien distinctes, celle des écosys- 
tèmes et celle des écocomplexes. Dans le premier cas, les 
indicateurs peuvent servir soit à un diagnostic purement 
typologique, soit à la mise en évidence de perturbations dont 
l'intensité peut éventuellement être appréciée. Dans le se- 
cond, les indicateurs ont pour fonction l'évaluation de la 
complexité structurale et de la diversité biocénotique des 
écocomplexes, ou encore la mise en évidence de gradients de 
pollutions ou de transformations affectant l'ensemble d’un 
territoire ;ils peuvent également servir à l'évaluation des 
divers milieux formant un écocomplexe, ou même des 
ensembles plus vastes, par exemple par le biais d'échelles de 
cotation. 


Distincts, les deux niveaux d’analyse sont néanmoins 
interdépendants et certains indicateurs utilisés à l'échelle 
écosystémique peuvent l’être, avec des modalités adaptées, à 
celle des écocomplexes. Cependant, par souci de clarté, je 
n’envisagerai dans le présent chapitre que des indicateurs 
employés à la première échelle. 


Le tableau XIV rassemble, à titre d'exemples, quelques 
références illustrant l’utilisation de divers organismes comme 
indicateurs écologiques : cela va des Bactéries du sol aux 
Vertébrés, en particulier les Oiseaux. À propos de ceux-ci, on 
ne peut manquer de citer le travail exemplaire de FERRY et 
FROCHOT (1970) sur les avifaunes associées aux différents 
stades de la succession aboutissant à la chênaie pédonculée : 
il montre dans quelle mesure la composition des peuplements 
aviens reflète l'état de la végétation et peut informer sur la 
dynamique de celle-ci. Bien des travaux ont été réalisés dans 
cet esprit, dont on trouvera une excellente synthèse dans 
BLONDEL (1979) et une illustration récente chez SPITZ 
(1985). C’est toutefois à l'échelle des écocomplexes que les 
Oiseaux peuvent sans doute fournir les indications les plus 
utiles, comme le montrera le prochain chapitre. 


Bien évidemment, c'est parmi les végétaux qu’on peut 
penser trouver des indicateurs précis et d’utilisation com- 
mode. L'intérêt des plantes indicatrices n'est plus à démon- 
trer et ilne manque pas de travaux illustrant la possibilité de 
caractériser les propritétés physiques ou chimiques d'un sol, 


TABLEAU XIV 


Éléments de bibliographie sur l'utilisation de divers organismes pour la typologie et la bioévaluation d'écosystèmes terrestres. 


BACTÉRIES 


TROYER et al, 1981 - ZUKOWSKA-WIESZCZEK, 1980. 


LICHENS 


BEDENEAU, 1980, 1981, 1982 - DERUELLE, 1983 - KAUPPI & MIKKONEN; 1980 - 
KISZKA, 1964, 1977, 1981 - SHOWMAN, 1981 - WETMORE, 1981. 


PLANTES VASCULAIRES 


BONIN & VEDRENNE, 1981 - BUECKING & DIETRICH, 1981 - CHIKISHEV, 1965 
-GILOT & PAUTOU, 1981 - LONG, 1974 - PREGITZER & BARNES, 1982 - RIOUX er al, 
1984 - SASTRE & LOURTEIG, 1986 - TIAGI & AERY, 1982. 


PROTOZOAIRES CHARDEZ & LAMBERT, 1981 - FOISSNER et al, 1982 

NÉMATODES ARPIN, 1979 - ARPIN er al., 1984 - CACHAN er al., 1981 - SCOTTO LA MASSESE, 1974. 

OLIGOCHÈTES BOUCHE, 1981 - CACHAN et al, 1981 - STANDEN, 1982. 

MICROARTHROPODES ARPIN er al., 1984 - ATHIAS-BINCHE, 1983 - GARAY er al., 1980 - GARAY & NATAF, 
1982 - HERMOSILLA & RIBIO, 1974- NATAF, 1983 - PONGE, 1983 - PONGE & PRAT, 
1982 - POURSIN & PONGE, 1982 - TADROS & MASHAAL, 1981 - WEIGMANN & 
KRATZ, 1981. 

MACROARTHROPODES BENEST, 1983- BIGOT & GAUTIER, 1981 - BIGOT er al., 1982-BLANDIN er al., 1981, 1982 


- CACHAN, 1982 - CACHAN & CLEMENT, 1979 - CACHAN er al., 1981 - CAZIN, 1982 
-DRACH & FAILLE, 1981-EMILEetal., 1981-FERNANDEZ HAEGER & RODRIGUEZ 
GONZALES, 1982 - FLOGAITIS, 1982 - FLOGAITIS & BLANDIN, 1985 - MOLFETAS & 
BLANDIN, 1980 - STUBBE & TIETZE, 1982 - TOROSSIAN, 1981 - TOROSSIAN & HÜM- 
BERT, 1982 - TOROSSIAN & ROQUES, 1981, 1984. 


VERTÉBRÉS 


SPITZ, 1985 


voire la nature de la roche-mère, à l’aide de certaines espèces 
(cf. par exemple CHIKISHEV, 1965 ; BUECKING et DIE- 
TRICH, 1981 ; PREGITZER et BARNES, 1982 ; TIAGY et 
AERY, 1982). Cependant, il convient parfois d’être prudent 
lorsqu'il s'agit de mettre en relation une espèce «indicatrice» 
et un facteur du milieu : les concepts classiques de plantes 
calcicoles ou halophiles sont là pour le rappeler (OZENDA, 
1986). L'établissement de profils écologiques (GOUNOT, 
1969) permet de pallier cette difficulté en donnant des bases 
statistiques solides aux relations entre l'abondance de cer- 
taines espèces et des caractéristiques particulières du milieu. 
Des estimations d'abondance autorisent alors à affirmer 
l'existence de ces caractéristiques et, parfois, à préciser les 
valeurs probables de certains descripteurs du milieu. 


Le plus souvent cependant, ce sont les groupements d’es- 
pèces qui, par leur composition, sont les mieux à même 
d'informer sur l'ensemble des conditions mésologiques 
(GUINOCHET, 1973 ; OZENDA, 1982). Il n'est pas inutile, 
dans ce contexte, de rappeler la différence existant entre les 
concepts d’espèce caractéristique et d'espèce indicatrice. Le 
premier désigne des espèces se trouvant dans un type de 
groupement déterminé, à l'exclusion de tout autre. Dans la 
mesure où un groupement est lié à des conditions écologiques 
déterminées, ses espèces caractéristiques sont par voie de 
conséquence de bonnes indicatrices de ces conditions 
(OZENDA, 1982). En revanche, des espèces peuvent être 
d’efficaces indicatrices de tel ou tel facteur du milieu sans 
pour autant être nécessairement des caractéristiques de 
groupements. 


La généralisation des techniques d'analyse multivariée, 
dont GUINOCHET (1973) a montré l'importance en phyto- 
sociologie, relativise tous ces problèmes, comme l'ont bien 
illustré BONIN et VEDRENNE (1981) ou PAUTOU (1984). 
En effet, la mise en évidence des groupements et la recherche 
de leurs relations avec les facteurs du milieu se trouvent 
grandement facilitées par des techniques telles que l'analyse 
factorielle des correpondances. Il est en même temps possible 
de dégager les espèces qui ont la meilleure valeur indicatrice : 
on s'aperçoit alors que certaines espèces caractéristiques 
d’associations sont éliminées. Ceci est normal, comme l’ex- 
pliquent BONIN et VEDRENNE (1981), car le traitement 
numérique ne prend évidemment en compte que les données 
de fréquence issues des relevés analysés, alors «qu’en phyto- 
sociologie traditionnelle, le choix des caractéristiques dépend 
à la fois de leur place dans le tableau phytosociologique brut 
et de considérations annexes sur leur position connue dans 
d’autres formations végétales et sur leur valeur biogéogra- 
phique». En fait, ces «considérations annexes» constituent 
un apport d'informations non contenues dans les relevés 
soumis à l'analyse, ce qui en soit peut être utile à l'interpréta- 
tion des données et ne devrait pas être négligé dans le choix 
des espèces indicatrices si l’on veut que celles-ci aient des 
chances d’être utilisables en dehors des seules surfaces initia- 
lement échantillonnées. Il n’en reste pas moins que la valeur 
indicatrice des espèces ou, mieux, de groupes d’espèces 
dépend du soin avec lequel l’échantillonnage et des végétaux 
et des descripteurs du milieu a été réalisé (BONIN et 
VEDRENNE, 1981). 


Il n’est pas utile d'insister plus longuement sur le rôle 
indicateur des groupements végétaux. Soulignons simple- 
ment qu’il ne se limite pas à des indications sur les conditions 
du milieu physico-chimique : des informations assez précises 
peuvent être obtenues sur le dynamisme de la végétation, 
lorsque l’on sait replacer les groupements analysés dans des 
séries progressives ou régressives connues. Ici encore, les 
analyses multivariées peuvent s’avérer très utiles pour carac- 
tériser des stades d'évolution et dégager les espèces qui les 
expriment le mieux (BONIN et VEDRENNE, 1981). A partir 
de là, des interventions peuvent être envisagées soit pour 
accélérer, soit pour freiner les évolutions pressenties. Dans 
cette perspective, le diagnostic a avantage à s'appuyer à la 


273 


fois sur une analyse phytosociologique classique et sur une 
étude phytoécologique. Celle-ci permet de définir les carac- 
tères structuraux des groupements observés (LONG, 1974) 
et, si nécessaire, des caractéristiques démographiques fines 
(densité, distribution spatiale, structure d'âge,.…). 


On imagine habituellement que les indications fournies 
par des espèces ou des groupes d'espèces végétales portent 
sur le dynamisme de la végétation ou sur les caractéristiques 
édaphiques et climatiques du milieu. Cependant, les grou- 
pements végétaux peuvent informer assez directement sur 
certains aspects de zoocénoses qui leur sont associées. C’est 
ainsi qu’a été montré l'intérêt de la végétation pour détermi: 
ner la possibilité d'existence de populations d’invertébrés 
vulnérants simplement gênants ou bien vecteurs de maladies 
(GILOT et PAUTOU, 1981). Dans cet esprit, RIOUX er al. 
(1984) ont proposé une typologie de divers écosystèmes litto- 
raux de Guadeloupe indiquant directement les espèces de 
moustiques susceptibles de s'y développer. Des travaux de ce 
type débouchent sur des cartes écologiques thématiques dont 
l'intérêt est de plus en plus évident (OZENDA, 1986). 


La plupart des autres recherches portent sur des microor- 
ganismes ou des animaux édaphiques. Leur objectif peut être 
typologique : on espère déduire de la présence de certaines 
espèces ou de certains assemblages des informations permet- 
tant un classement des écosystèmes en types distincts, ou 
encore des indications sur leurs caractéristiques fonction- 
nelles, notamment en ce qui cencerne la dynamique de l’hu- 
mification. Enfin, quelques travaux ont tenté, avec plus ou 
moins de succès, de mettre en évidence des indicateurs de 
perturbations. 


Les auteurs envisageant les microorganismes comme indi- 
cateurs écologiques sont peu nombreux, ce qui se conçoit 
aisément quand on sait les difficultés des études quantitatives 
de la microflore édaphique. TROYER et al. (1981), par 
exemple, ont montré que l'étude de la proportion des bacté- 
ries résistantes au cadmium pouvait permettre de déterminer 
le degré de pollution d’un sol par ce métal. Auparavant, 
ZUKOWSDA-WIESZCZEK (1980) avait suggéré d’appré- 
cier le degré de pollution globale de sols en région urbaine à 
partir des effectifs des populations bactériennes et de la 
mesure de certaines activités enzymatiques. Il peut y avoir là 
des voies de recherche intéressantes, mais on est loin encore 
de pouvoir envisager la généralisation de techniques de 
routine. 


En dehors des travaux de ce type, les approches microbio- 
logiques concernent, comme en milieu marin, la pollution 
fécale : on s'intéresse en particulier à la détection des bacté- 
ries fécales dans les sols et au problème de leur temps de 
survie dans les conditions du milieu extérieur (voir par exem- 
ple HAGEDORN et a, 1978 ; CHANDLER et al., 1981 ; 
REDDY er al., 1981 ; FAUST, 1982). Ici encore, on ne peut 
parler de recherche d'indicateurs écologiques au sens strict. 


Les divers spécialistes de la faune du sol n’ont pas manqué 
de chercher à déduire de la composition de tel outel groupe 
faunistique des indications sur les caractéristiques des sols et 
sur leur fonctionnement. 


BOUCHE (1981) a ainsi montré la possibilité d’utiliser les 
lombriciens à des fins typologiques, avec divers degrés de 
précision : un inventaire qualitatif peut déjà donner une idée 
de la fertilité d’un sol, idée qui est affinée lorsque l'on prend 
en compte, de façon au moins semi-quantitative, les catégo- 
ries écologiques (épigés, endogés et anéciques). Ces métho- 
des ne peuvent toutefois être utilisées avec profit qu’en milieu 
non perturbé par des traitements chimiques. Une aplication 
en a été faite sous la direction de BOUCHE dans le cadre des 
travaux de CACHAN et al. (1981) sur la typologie des prai- 
ries lorraines. La composition des assemblages de Lombrics 
varie effectivement selon les prairies, en particulier dans la 
mesure où les espèces n’ont pas la même sensibilité aux 
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conditions hydriques, que ce soit chez les anéciques ou chez 
les endogés. Îlest ainsi possible que le rapport de la biomasse 
des Nicodrilus anéciques à celle de Lumbricus terrestris per- 
mette de classer les prairies en fonction de l'importance de 
l’assèchement estival : ce rapport serait d'autant plus faible 
que l'humidité du sol serait plus régulière au cours du cycle 
saisonnier (1). Il semble enfin que la biomasse globale des 
Lombrics croisse avec le degré d’intensification de l’utilisa- 
tion des prairies (CACHAN et al, 1981). Le travail de 
STANDEN (1982) suggère que certaines caractéristiques 
des peuplements d’autres Oligochètes, les Enchytracidae, 
comme la diversité spécifique et l'abondance, pourraient 
également aider à classer des prairies en fonction du type de 
fertilisation effectuée. 


SCOTTO LA MASSESE (1974) avait suggéré que les 
assemblages de Nématodes Mononchides pourraient être 
utiles pour «préciser la nature et la dynamique des écosys- 
tèmes naturels». Dans cet esprit, ARPIN (1979) et ARPIN er 
al. (1984) ont montré qu'il y a une relation étroite entre la’ 
composition des assemblages de Mononchides et le type 
d’humus. Il en est de même des Collemboles (PONGE et 
PRAT, 1982 ; POURSIN et PONGE, 1982 ; PONGE, 1983; 
ARPINe al., 1984). De façon analogue, ATHIAS-BINCHE 
(1983) a souligné la valeur indicatrice des Acariens Uropo- 
dides vis-à-vis du milieu édaphique. 


PONGE (1983), par exemple, a pu définir des assemblages 
de Collemboles caractéristiques d’une part des mulls à ph 
supérieur ou égal à 5, d'autre part des divers humus acides 
(pHinférieur à 5), depuis les mors jusqu'aux mulls acides. En 
outre, des assemblages particuliers caractérisent les variantes 
hydromorphes correspondantes. Certaines espèces ont une 
meilleure valeur indicatrice que d’autres,smais PONGE 
insiste sur le fait qu'un diagnostic correct doit prendre en 
compte des assemblages d'espèces et non des espèces seules. 


Les Macroarthropodes ont été envisagés en tant que 
bioindicateurs essentiellement dans une perspective typolo- 
gique : certaines espèces ou, mieux, certains ensembles d'es- 
pèces sont caractéristiques de tel ou tel milieu particulier. 
C'est ainsi que BIGOT et GAUTIER (1981) et BIGOT er al. 
(1982) ont montré la liaison précise qui peut exister entre 
certaines espèces et des biotopes ripicoles ou certains milieux 
littoraux. C’est également dans cesens que CACHAN(1982) 
a conçu un programme de recherche sur les Coléoptères 
Carabiques en tant que bioindicateurs qui sera analysé plus 
en détail ci-dessous. 


ÆEn ce qui concerne la recherche d'indicateurs écologiques 
de perturbations affectant des écosystèmes terrestres, on peut 
signaler essentiellement trois catégories de recherches. 


La première comprend les travaux consacrés à l'estimation 
de la pollution atmosphérique à l’aide de végétaux épiphytes, 
très généralement des Lichens. Une majorité de travaux sont 
conduits selon des procédures standardisées à des échelles 
régionales et portent donc sur des complexes d’écosystèmes 
plus ou moins artificialisés assez étendus : il en sera question 
dans le prochain chapitre. En revanche, il en est d’autres, 
moins avancés, qui concernent des écosystèmes forestiers 
particuliers. On peut citer en exemple les recherches de 
KISKA (1964, 1977, 1981) en Pologne et de BEDENEAU 
(1980, 1981, 1982) en France. Ces auteurs ont montré que les 
Lichens pouvaient permettre le suivi de l'évolution de la 
pollution atmosphérique au sein d’écosystèmes forestiers : 
des cartographies établies à quelques années d'intervalle 
révèlent de très nettes évolutions. DERUELLE (1983) a éga- 
lement souligné cette utilisation possible des Lichens en 
région parisienne : des estimations de niveau de pollution 
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pport scientifique de 1980 de M. CACHAN au Comité 
risations biotiques de divers types prairiaux du plateau 


pourraient être obtenues, comme cela se pratique en milieu 


ouvert, à l’aide des flores lichéniques des arbres isolés, mais à 
condition évidemment d'établir au préalable les relations 
entre flores lichéniques forestières et taux de pollution. 
Même si la question peut encore être posée (KAUPPI et 
MIKKONEN, 1980), il semble assez évident qu’il vaut 
mieux prendre en considération des assemblages d'espèces 
que des espèces prises isolément. 


Une deuxième catégorie de recherches concerne le rôle 
indicateur de certaines populations de Fourmis vis-à-vis de la 
dégradation de forêts de l'étage subalpin, toutes causes 
confondues (TOROSSIAN et ROQUES, 1984). II s'agit d’un 
cas où l’utilisation d’une seule espèce indicatrice semble justi- 
fiée et qui, à ce titre, sera détaillé ci-dessous. 


La troisième catégorie rassemble des recherches visant à 
mettre en évidence des indicateurs écologiques des perturba- 
tions induites par un facteur assez particulier, le piétinement 
(BLANDIN et al., 1981) : ces recherches seront également 
analysées de façon critique un peu plus loin. 


B — ANALYSE DE QUELQUES EXEMPLES DE 
RECHERCHES 


1. Utilisation d'une espèce animale indicatrice: Formica lugu- 
bris Zett. et la dégradation des forêts de l'étage subalpin 
français. 


comporte trois étapes. 


La première consiste en la définition de descripteurs, quali- 
tatifs ou quantitatifs, des populations de Æ. lugubris, du 
milieu forestier et des agressions, celles-ci allant de la pré- 
sence d'animaux d'élevage aux effets de la fréquentation 
humaine — exploitation forestière aussi bien que tourisme. 
La seconde étape correspond à la collecte normalisée des 
données correspondantes dans de nombreuses stations, la 
troisième à une série d'analyses multivariées, l’une traitant 
seulement les variables relatives aux populations de Æ lugu- 
bris, les autres prenant en outre en compte un plus ou moins 
grand nombre de descripteurs du milieu et des agressions. 


Les descripteurs des populations de F. lugubris ont été 
choisis notamment pour des raisons pratiques, en particulier 
la possibilité d'être enregistrés par des non-spécialistes. Ils 
portent essentiellement sur le nombre de nids en activité, le 
volume moyen de leurs parties épigées, en fonction de trois 
classes de taille, le volume total à l’hectare («pseudobio- 
masse») par classe de taille et, pour l’ensemble des trois 
classes, le nombre de nids abandonnés, leur volume moyen et 
leur volume total à l’hectare. 


La première analyse factorielle fait apparaître un premier 
axe exprimant ce que TOROSSIAN et ROQUES (1984) 
appellent «le degré de puissance» des populations : celui-ci 
est d’autant plus élevé que les nids en activité sont d’un plus 
grand volume, Le deuxième axe concrétise un gradient 
«exprimant le nombre de nids, la pseudobiomasse des nids 
moyens, et le nombre des nids abandonnés». 


Dans le plan de ces axes les stations se répartissent en 


quatre ensembles : 


— À: sites «climaciques», avec des fortes pseudobio- 
masses (15 m°/ha en moyenne), dues à de très gros nids mais 
peu nombreux (13 par ha) ; 


— B: stations avec des pseudobiomasses moitié plus fai- 
bles, avec de très nombreux nids (de l’ordre de 40 par ha), 
mais de faible volume moyen ; 


— C: stations avec des populations résiduelles, ne for- 
mant que de très petits nids peu nombreux ; 


— D:stations en position intermédiaire. 


L'introduction, dans les analyses ultérieures, des variables 
décrivant le milieu et les facteurs d'agression ne modifie 
pratiquement pas la répartition des points représentant les 
stations dans le pan des deux premiers axes : on retrouve les 
ensembles À, B, C et D et l’on observe des relations logiques 
entre l’état des populations de F. ugubris, les caractères du 
couvert forestier et des strates basses, ainsi qu'avec l'impor- 
tance ds agressions. Ainsi, les seules informations apportées 
par les descripteurs relatifs à Æ. ugubris suffisent à produire 
un classement des stations représentatif de celui que produi- 
sent les descripteurs de milieu et d'agression. 


L'analyse de l’ensemble D des stations en position inter- 
médiaire montre qu’elles peuvent selon le cas évoluer vers 
l’état climacique, après en avoir été écartées par des perturba- 
tions, ou continuer à se dégrader. Le positionnement d’un 
point représentant une station dans l’ensemble D attire donc 
l'attention sur les risques de détérioration du milieu, et ce dès 
la première analyse, qui n'utilise que les descripteurs myrmé- 
cologiques. Ceci montre bien ce que peut être la fonction 
indicatrice des populâtions de F. lugubris et son intérêt, puis- 
qu'il y a possibilité d'avertissement. 


De façon générale, toute nouvelle station peut être intégrée 
dans l'analyse multivariée et son positionnement, à partir des 
seules données sur Æ. lugubris, dans l’un des ensembles À, B, 
€ où D permet de tirer de premières indications sur l’état du 
milieu et, éventuellement, sur son évolution probable. 


Il semble donc que TOROSSIAN et ses collaborateurs 
aient dégagé là un indicateur écologique particulièrement 
intéressant, utilisable dans des zones assez vastes dans les 
Pyrénées comme dans les Alpes (TOROSSIAN et ROQUES, 
1984). 


On pourrait craindre qu’un indicateur écologique mono- 
spécifique manque de fiabilité. On peut cependant penser que 
les nids vivant a priori longtemps, les phénomènes qui les 
affectent sont plus durables que ceux qui font fluctuer les 
effectifs de populations d'espèces non sociales. 


Il reste qu’on peut s'interroger sur ce qu'’indiquent exacte- 
ment les caractéristiques des constructions épigées des 
Fourmis. Implicitement, TOROSSIAN et ROQUES (1984) 
font appel à la notion de qualité du milieu, par référence à un 
état climacique ayant la qualité maximale. Cette qualité 
diminuerait sous l'influence de multiples facteurs, agissant 
isolément ou de façon combinée. On retrouve là les pro- 
blèmes discutés à propos des eaux courantes. 


2. Les Coléoptères Carabiques, indicateurs de l’état et des 
transformations des écosystèmes terrestres ? 


L'idée que les Coléoptères Carabiques puissent constituer 
d’intéressants indicateurs biologiques est assez répandue. On 
en trouvera l'affirmation dans diverses communications pré- 
sentées à la réunion «Réflexions sur la notion d’indicateurs 
biologiques» organisée par l'Unité d'Écodéveloppement de 
PIN.R.A., notamment dans celles de BENEST (1983) et de 
GEORGES (1983). 
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Plusieurs qualités sont en effet reconnues à ces Insectes, 
qui pourraient justifier leur emploi comme bioindicateurs. 
Comme le précise par exemple CACHAN (1982) : 


— les Carabiques Sont nombreux en espèces et en indivi- 
dus, ce qui offre de bonnes conditions pour définir des grou- 
pements ; 


— ils se rencontrent dans pratiquement tous les milieux ; 


— ils sont moins sensibles aux facteurs trophiques qu'aux 
facteurs édaphiques et microclimatiques. 


De façon générale, on reconnaît que les Carabiques se 
distribuent en fonction des caractéristiques de la végétation 
et du microclimat et que, de ce fait, ils forment des assem- 
blages d'espèces propres à chaque milieu (DRACH et 
FAILLE, 1981 ; BENEST, 1983 ; GEORGES, 1983). Ainsi, 
comme QUEZEL et VERDIER (1953) l'ont fait il y a déjà 
longtemps à propos d’assemblages ripicoles de Carabiques, 
on peut s'interroger sur la possibilité d'appliquer les métho- 
des de la phÿtosociolgie à l'étude de groupements animaux. 
CACHAN (1982) a rappelé quelques unes des études souli- 
gnant ce fait, en particulier celle de REFSETH (1980) qui 
discute la possibilité d’utiliser les communautés de Carabi- 
ques en vue d’une typologie servant de base à une politique de 
conservation. 


En France, ce sont les travaux menés en Lorraine sous la 
direction de CACHAN, dans le cadre du Programme «Indi- 
cateurs biologiques» incité par le Ministère de l’Environne- 
ment, qui permettent le mieux d'apprécier les possibilités 
d'utilisation effectives des Carabiques à des fins typologi- 
ques. 


Au plan méthodologique, la procédure consiste en des 
échantillonnages de durée plus ou moins longue par pièges 
d’interception (pitfall traps). Les prélèvements sont triés et 
dénombrés au niveau spécifique, puis les données sont trai- 
tées par analyse multivariée en vue de faire ressortir les 
différents assemblages d’espèces et de les mettre en rapport 
avec les facteurs du milieu que pourraient représenter les axes 
dégagés par l'analyse. 


Lorsque l’on compare des peuplements de milieux diffé- 
rents comme des forêts, des prairies d'altitude élevée (plus de 
1000 m) et des prairies de basse altitude, l'analyse fait ressor- 
tir — ce qui n’est pas surprenant — des assemblages nette- 
ment différenciés, mais qui s’ordonnent selon des axes d’in- 
terprétation assez difficile ; il est néanmoins vraisemblable 
que les caractéristiques thermiques stationnelles jouent un 
rôle dans la différenciation de ces assemblages (CACHAN, 
1982). Il est évidemment plus intéressant de tester le pouvoir 
discriminateur des assemblages de Carabiques lorsque l'on 
considère des milieux appartenant à une même catégorie : 
c’est ce qui a été fait à propos des prairies du plateau lorrain 
(CACHAN et CLÉMENT, 1979 ; CACHAN er al., 1981 ; 
EMILE er al., 1981). De fait, des assemblages différents ont 
été mis en évidence et deux facteurs explicatifs suggérés : 
premièrement le degré d’hydromorphie et deuxièmement le 
niveau de fertilité. L'utilisation d’indices de similarité con- 
duit à un classement ordonné de ces assemblages effective- 
ment parallèles à celui des prairies où ils vivent, lorsqu'elles 
sont classées selon leur degré d'hydromorphie. 


Hydromorphie et fertilité apparaissent également comme 
facteurs explicatifs lorsque les prairies sont comparées en 
fonction de leur composition botanique, aussi EMILE et al. 
(1981) sont-ils amenés à conclure : 


«On a donc une concordance nette entre les analyses de la 
flore et celle des Carabes. De même que l’on parle d'associa- 
tions végétales, ilest donc possible de grouper des espèces de 
Carabes en associations caractéristiques de certains milieux. 
On peut alors considérer certaines espèces ou certains grou- 
pements d'espèces comme des indicateurs biologiques vala- 

les». 
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Il est assurément satisfaisant d'observer un bon parallé- 
lisme entre phytocénose et zoocénose ; après tout, c’est cela 
qui donne une certaine consistance au concept d’écosystème ! 
En revanche, il est peut-être un peu rapide d’en déduire que 
certains groupements d'espèces animales sont en consé- 
quence «des indicateurs biologiques valables». On ne peut 
mieux faire ici que de mentionner l'intervention de R. DEL- 
PECH à la suite de la communication de CACHAN et al. 
(1981) au Séminaire de Phytosociologie appliquée (mars 
1980) à l’Institut Européen d'Écologie de Metz : «La com- 
munication du Professeur CACHAN fait bien ressortir l'in- 
térêt fondamental, en matière de typologie, qui s'attache à la 
connaissance phytosociologique des groupements végétaux 
comme révélateurs synthétiques et relativement faciles à 
appréhender (par rapport à d’autres données dont la saisie 
est plus laborieuse) de l'ensemble des caractères biologiques 
et écologiques des «milieux» étudiés». 


On s'aperçoit en effet que les Carabiques — du moins dans 
l'état actuel d'avancement des recherches - confirment la 
typologie que fournit l'analyse des phytocénoses, mais ne 
l'affinent pas : ils ne conduisent pas à une meilleure discrimi- 
nation, laquelle aurait pu attirer l’attention sur des diffé- 
rences subtiles entre facteurs écologiques non révélées par 
l'analyse phytosociologique. 


Nous touchons ici un problème fondamental. Si des 
espèces ou des assemblages d'espèces sont proposés comme 
indicateurs, il faut savoir ce qu’ils indiquent et en quoi ils le 
font mieux que d’autres. La notion d’indicateur biologique 
n’a d’intérêt en effet que dans une perspective opérationnelle. 
Dans le domaine de la classification et de l’évaluation des 
écosystèmes terrestres, l’utilisation d'indicateurs animaux 
souvent difficiles à échantilloner et à déterminer — ne peut se 
justifier que s’ils apportent de meilleures informations que les 
végétaux, où s'ils fournissent sur la structure même de la 
phytocénose des informations plus faciles à acquérir que par 
l'analyse phytoécologique. Il n’est pas évident qu'il y ait 
beaucoup de cas où il en soit effectivement ainsi. 


3. Un exemple de recherche d'indicateurs de perturbation : 
Arthropodes édaphiques et piétinement en forêt périurbaine. 


La fréquentation des forêts périurbaines est devenue depuis 
trois décennies un phénomène considérable dans tous les 
pays développés, où des taux moyens dépassant largement 
1.000 visites par hectare et par an ont été fréquemment 
mesurés (BLANDIN et FABIANI, 1985). La figure 19 visua- 
lise, sous une forme simplifiée, l’enchaînement des processus 
induits par le piétinement et qui aboutissent à la modification 
de l’organisation des écosystèmes forestiers. La structure de 
la phytocénose et celle de la zoocénose édaphique expriment 
de façon synthétique l'importance des phénomènes qui ont 
provoqué leur transformation. Leur observation devrait 
donc conduire à un véritable diagnostic. L'hypothèse a été 
avancée que les Arthropodes édaphiques, notamment les 
prédateurs, puissent ainsi servir d'indicateurs de l’'impor- 
tance du piétinement et un ensemble de recherches a été 
conçu dans le cadre de l’appel d’offres «Indicateurs biologi- 
ques» du Ministère de l'Environnement pour tester cette 
hypothèse (BLANDIN er al., 1981). 


La première étape a consisté à analyser l’état du solet de la 
faune d’Arthropodes dans une zone très fréquentée de la 
forêt de Fontainebleau. La parcelle choisie, dans une ché- 
naie-hêtraie à humus de type moder, était à l'évidence piéti- 
née selon un gradient d'intensité décroissant à partir d’une 
route limitrophe : cette disposition en gradient devait per- 
mettre de corréler les modifications éventuelles de la faune 
édaphique à l'intensité des perturbations. 


Des mesures de la porosité, des quantités des couches Let 


F et de la teneur en matière organique de l'horizon organo- 
minéral ont mis en évidence trois zones principales au sein du 
gradient : 


— une zone hautement dégradée : la porosité est inférieure 
à la normale d'environ 16 % ; la teneur en matière organique 
est faible ; la couche F est absente et les retombées annuelles 
ne se stabilisent pas (sauf dans quelques microcuvettes) ; 


— une zone de transition : la porosité est normale ; la 
teneur en matière organique reste inférieure à la normale, 
sauf en certains points ; la couche holorganique est très fine ; 


— une zone pseudonormale : la porosité est normale ; la 
teneur en matière organique, irrégulière, est souvent élevée ; 
la couche holorganique, à peu près continue, montre des 
points d’accumulation, correspondant à la fixation des 
feuilles non retenues dans les endroits trop dégradés ; visuel- 
lement, la litière paraît néanmoins normale. 


Les peuplements de Microarthropodes et de Macroar- 
thropodes ont été échantillonnés le long du gradient et com- 
parés au peuplement d’une station témoin non fréquentée. À 
titre d'exemple, le tableau XV illustre les résultats obtenus 
dans la parcelle fréquentée pour quelques groupes de Macro- 
arthropodes et fournit les éléments de comparaison avec la 
station témoin. 
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FIG. 19. — Enchaînement des processus induits par le piétinement 
danses forêts périurbaines et principe d'une surveillance à partir de 
l'évolution de la végétation et de la faune édaphique. D'après 
BLANDIN er al. (1981), modifié. 


Il ressort des observations faites, aussi bien pour les 
Microarthropodes (GARAY er al, 1980) que pour les 
Macroarthropodes (MOLFETAS et BLANDIN, 1980) que : 


— plusieurs groupes montrent, au moins à certains mo- 
ments du cycle saisonnier, une variation assez graduelle des 
densités, parallèle à celle du degré de modification du com- 
partiment édaphique : 
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TABLEAU XV 


Comparaison des densités hivernales (ind./m°) dans la parcelle fréquentée de Fontainebleau et dans la parcelle témoin de Foljuif. 
N : Novembre — F : Février 


Zone hautement dégradée | Zone pseudonormale moyennes hivernales dans 
(10-25 m) (55 m) la Forêt de Foljuif 
Période 1975-1979 

N F N F 1979 min, max. 
PSEUDOSCORPIONS 0 0 0 0 11 11 76 
ARAIGNÉES 10,2 3,4 48,0 13,8 67 39 141 
ISOPODES 0 1,1 0 (0 21 3 38 
DIPLOPODES 6,9 0 13,8 9,1 18 7 26 
CHILOPODES 3,4 1, 21,4 4,6 46 33 221 
COLÉOPTÈRES 64,0 26,2 105,1 96,0 45 28 83 
ENSEMBLE L 
DES LARVES 540,6 2834: | 5782 436,6 1106 478 1277 


“— pour la plupart des groupes, les densités mesurées dans 
la zone pseudonormale sont nettement inférieures à celles 
mesurées dans la station témoin. 


A partir de ces résultats, la possibilité de constituer des 
indicateurs écologiques a été envisagée, dans la perspective 
d’une mise au point d’outils de surveillance de l’évolution de 
sols forestiers à moder soumis aux effets de la fréquentation. 
Il était indispensable que les indicateurs retenus puissent 
fonctionner comme des avertisseurs, c’est-à-dire avant que 
n’apparaisse visuellement la dégradation des couches holor- 
ganiques. 


On voit ici tout l'intérêt de la notion d'état pseudonormal, 
sous réserve que le gradient spatial observé représente effec- 
tivement l’évolution temporelle d’une zone progressivement 
perturbée. S’ilen est ainsi, divers Arthropodes, plus sensibles 
que d’autres aux effets encore légers de la fréquentation, 
devenant moins nombreux qu’en situation non perturbée, ou 
même disparaissant, sont susceptibles de jouer ce rôle d’aver- 
tisseurs. En effet, ils peuvent satisfaire aux exigences sui- 
vantes : 


— il existe des méthodes quantitatives fiables pour esti- 
mer leur densité ; 


— il s’agit d’animaux à densité assez élevées” 


— ils réagissent progressivement à l'accroissement de la 
perturbation ; 


— on possède une connaissance correcte des variations 
saisonnières d’abondance et des cycles biologiques ; 


— dans tous les cas, il ne doit pas être indispensable de 
rechercher une grande finesse taxinomique : le plus souvent le 
niveau de l’Ordre doit suffire ; 


— il doit s’agir de groupes représentés dans de nombreux 
écosystèmes forestiers. 


D'un point de vue pratique, les Macroarthropodes sont 
apparus comme les meilleurs candidats à la constitution 
d'indicateurs écologiques. En effet la distinction des diffé- 


rents groupes ne nécessite qu’un peu d'habitude et un savoir 
limité en systématique. Leur extraction peut être menée en 
conditions standard dans des installations peu onéreuses et 
simples à construire. Leurs effectifs bien moindre que ceux 
des Microarthropodes rendent leur tri assez facile et rapide. 
A partir de là, nous écrivions dans notre rapport de fin de 
contrat (BLANDIN er al., 1981): 


«Toutefois, tous les Macroarthropodes édaphiques ne sont 
pas d’égal intérêt pour constituer des indicateurs. C’est 
notamment le cas des larves de Diptères qui sont présentes 
même dans les zones fortement perturbées (...). Au contraire 
les Pseudoscorpions, les Araignées, les Isopodes, les Diplo- 
podes et les Chilopodes répondent bien aux exigences énu- 
mérées plus haut». 


«Il ne paraît cependant pas judicieux de choisir l’un ou 
l'autre de ces groupes pour servir à lui seul d’indicateur. Nous 
avons vu qu’au sein de la communauté des Macroarthro- 
podes prédateurs, les Pseudoscorpions, les Araignées et les 
Chilopodes d’une part, les Coléoptères d'autre part se com- 
portent différemment : les premiers diminuent en nombre 
déjà dans les zones pseudonormales, alors que les seconds y 
atteignent parfois des effectifs plus élevés qu'en zone non 
perturbée. Il semble donc qu’il y ait une restructuration de la 
communauté de prédateurs sous l'effet du piétinement. Cette 
observation, si elle se confirmait, ouvre la voie à la mise au 
point de ce qui nous paraît devoir constituer les indicateurs 
les plus efficaces, à savoir des indicateurs numériques expri- 
mant le rapport des fréquences relatives de certains groupes 
aux fréquences relatives d’autres groupes». 


Il s’agissait donc de proposer un indicateur structural 
empirique, selon le même principe que divers indicateurs 
proposés en particulier par plusieurs biologistes marins (cf. 
plus haut). Compte tenu des différences de sensibilité détec- 
tées entre groupes, la proposition faite en 1981 fut la 
suivante : 


__ Fréquence (Araignées + Pseudoscorpions + Chilopodes) 


ques 
1 — Fréquence (Coléoptères adultes) 


43 108 167 199 302 349 


Évolution des densités de quelques groupes de Macroarthropodes sous l'influence du 
—3 : Araignées. — 4 : Pseudoscorpions. 
L'expérience a consisté à parcourir dans une parcelle forestière non fréquentée une bande de 5 m de large selon un cheminement axial, avec des 
déplacements latéraux vers des bandes témoins. La partie centrale (1 m de large environ), systématiquement parcourue, forme la zone très 
piétinée ; les parties latérales de 2 m, irrégulièrement traversées, constituent la zone piétinée. 

Trait continu : zone témoin. — Tireté : zone piétinée. — Pointillés : zone très piétinée. 

np : nombre de passages dans la zone très piétinée. D'après FLOGAITIS et BLANDIN (1985), modifié. 


nement, 1 : Coléoptères adultes. — 2 : 


D'après les données recueillies en forêt de Fontainebleau 
ainsi qu’en forêt de Montmorency, il apparaissait que cet 
indice était toujours nettement supérieur à 2 dans les stations 
témoins et nettement inférieur à 2 dans zones pseudonor- 
males : il semblait donc possible de prendre cette valeur pour 
seuil empirique de détection de l'état pseudonormal. 


Cette première étape des recherches débouchait ainsi sur 
un indicateur écologique susceptible de fonctionner comme 
avertisseur, l’état pseudonormal pouvant représenter le pre- 
mier stade de dégradation d’un sol forestier sous l'effet du 
piétinement. Il fallait alors envisager une deuxième étape, 
expérimentale, qui seule permettrait de s'assurer que les 
zonations observées étaient véritablement représentatives de 
changements temporels (BLANDIN er al., 1981). 


Cette étape expérimentale a été réalisée à la Station Biolo- 
gique de Foljuif. Une première expérimentation a permis à 
FLOGAITIS (1982) et à NATAF (1983) de préciser les effets 
du piétinement sur les Macroarthropodes et sur les Microar- 
thropodes, en partant d’un état initial non pertubé et en 
suivant comparativement, au cours d’un cycle annuel, les 
peuplements d’une zone piétinée régulièrement et d’une zone 
témoin. Une seconde expérimentation a permis d’analyser de 
façon détaillée les modifications physiques du sol (ROBIN et 
GEOFFROY, 1985). 


La figure 20 rassemble les résultats relatifs aux Macroar- 
thropodes retenus au terme de la première étape pour consti- 
tuer un indicateur. Les données concernent d’une part la 
zone témoin, d'autre part des zones à degrés de piétinement 
différents. Pour des raisons méthodologiques discutées en 
détail par ailleurs (FLOGAITIS, 1982 ; FLOGAITIS et 
BLANDIN, 1985), les densités ne peuvent être directement 
comparées qu'entre les zones piétinées, les résultats de la 
zone témoin permettant seulement de comparer qualitative- 
ment les évolutions temporelles. 


Pour les Chilopodes, les conséquences du piétinement sont 


déjà notables à partir de 200 passages environ : les densités 
sont diminuées, mais il n’y à pas totale modification des 
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FIG. 21. — Variations de l'indice de piétinement 1] en zone très 
piétinée (I1P) et en zone témoin (11T) au cours d’une expérience de 
piétinement, NP : nombre de passages. 
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variations saisonnières. En revanche les Araignées et les 
Pseudoscorpions se révèlent particulièrement sensibles : ces 
groupes montrent une chute brutale de leurs effectifs après 
200 passages environ et restent extrêmement peu nombreux 
dans la zone piétinée. Dans le cas des Coléoptères adultes, les 
variations observées en zone très piétinée et en zone peu 
piétinée sont très voisines et les densités ne diffèrent que 
rarement de façon significative (FLOGAITIS et BLANDIN, 
1985); en outre les variations saisonnières sont dans l’ensem- 
ble voisines de celles observées en zone témoin. Ces résultats 
confirment les conclusions déduites des observations en zone 
«naturellement» piétinée, en les nuançant. Les Araignées et 
les Pseudoscorpions sont effectivement les groupes les plus 
sensibles, mais les Chilopodes le sont nettement moins : sans 
doute ne tendent-ils à disparaître qu’au terme d’une fréquen- 
tation prolongée. Ceci a conduit FLOGAITIS (1982) à modi- 
fier l'indice proposé ci-dessus, pour accroître sa sensibilité : 


1, -— Fréquence (Araignées + Pseudoscorpions) 
2 — Fréquence (Coléoptères adultes) 


Les figures 21 et 22 permettent de comparer l’évolution 
temporelle des valeurs des indices I et 12 en zone témoin et 
zone très piétinée. Elles montrent que, pour cette dernière, les 
valeurs sont toujours plus basses, à une même date, qu’en 
zone témoin. Ceci suggère que la structure de la communauté 
est perturbée dès le début de l'expérience. 


Le fait que les indices — surtout 1j — varient pour partie 
en fonction du cycle saisonnier interdit d'établir une échelle 
de valeurs qui correspondrait à une échelle de perturbation. 
La brusque chute des effectifs des Araignées et des Pseudo- 
scorpions invite en revanche à choisir une valeur seuil per- 
mettant de considérer que, si l'indice prend les valeurs infé- 
rieures, la perturbation a atteint un niveau critique. 


L'indice I 1 se prête mal à la définition de seuils : la valeur 2 
le rend peu sensible, puisqu'il ne lui est inférieur que tardive- 
ment, tandis que des valeurs supérieurs, 3, 4 ou 5, ne permet- 
traient pas assez souvent des conclusions nettes. 


Au contraire, l’Indice 12 offre le choix entre deux seuils 
clairs, l’un (1 = 2) permettant un avertissement plus précoce 
que l’autre (I2= 1), I) aen outre l'avantage d’être un peu plus 
rapide à établir, puisque trois groupes seulement sont à 
dénombrer. 


10-12 
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FIG. 22, — Variations de l'indice de piétinement I) en zone très 
iétinée (I)P)eten zone témoin (I)P) au cours de la même expérience 
de piétinement qu'en fig. 21. NP ‘nombre de passages. 
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Une dernière étape consiste en la validation de l'indice, à la 
fois dans l'espace et dans le temps. Il se peut en effet que, 
d’autres années au même endroit ou dans d’autres forêts, 
l'indice prenne des valeurs inférieures au seuil choisi parce 
que d’autres perturbations que le piétinement, ou des fac- 
teurs stationnels, modifient la structure du peuplement éda- 
phiques. La figure 23 présente la distribution de fréquences 
des valeurs de 12 dans la zone témoin de la Station de Foljuif. 
Toutes les saisons ont été couvertes à diverses reprises par des 
sondages réalisée de 1975 à 1984 (FLOGAITIS, 1982 ; 
BLANDIN er al., 1985). 


N 
15 


10 


FIG. 23. — Distribution des fréquences de l'indice de piétinement l2 
dans la zone témoin. Les valeurs ont été calculées à partir des 
échantillons recueillis pendant plusieurs années à diverses saisons. 


Seuls 5 sondages ont donné des valeurs inférieures à 1, en 
mai-juin 1976 et en mars-avril-mai 1977, valeurs qui pour- 
raient peut-être s'expliquer par de perturbations consécu- 
tives aux conditions climatiques exceptionnelles de 1976 
(BLANDIN et al, 1985). En tout état de causes, ceci montre 
qu'un indicateur écologique structural a des chances de ne 
pas être spécifique d’un facteur perturbant déterminé. La 
figure 23 montre aussi que I) prend assez fréquemment des 
valeurs inférieures à 2 : ce seuil est donc moins pertinent que 
ne le laissaient penser les résultats de l'expérimentation. Iles 
donc prudent d'utiliser le seuil I) = 1, gagnant ainsi en 
fiabilité ce que l’on perd en sensibi 


é. 


Des sondages effectués en châtaigneraie et en pinède ont 
montré que dans des zones fréquentées où la litière estencore 
en place, 12 a des valeurs inférieures à 1 (FLOGAITIS, 1982 
et résultats non publiés). L'indice pourrait donc être utilisa- 
ble dans diverses forêts à humus de type moder ou dysmoder. 
Bien évidemment, cela n’a d'intérêt que là où les strates 
basses ont un faible recouvrement, celles-ci pouvant autre- 
ment donner des indications plus directes. 


Cet ensemble de recherches peut au total paraître satisfai- 
sant quant à sa démarche, qui illustre les principales étapes de 
la mise au point d’un indicateur écologique. Cependant, un 
aspect essentiel n’a pas été abordé : même si l'indice proposé 
est fonctionnel — dans certaines limites — on n’a pas envi- 
sagé son utilité réelle pour les gestionnaires des forêts périur- 
baïines. Si ces recherches ont montré que des modifications 
du sol et de sa faune apparaissent très précocement dès 
qu’une fréquentation même légère s'instaure, il n'a pas 
encore été démontré qu’il peut être utile de surveiller par un 
indicateur écologique l'extension de perturbations à partir 
des zones fréquentées (aires de loisirs, sentiers.) 


€ — CONCLUSIONS 


Pour une large part, les recherches sur les indicateurs 
écologiques utilisables dans les écosystèmes terrestres ont 
une finalité typologique. De ce point de vue, l'étude des 
phytocénoses possède des avantages évidents sur l'analyse de 
telle ou telle composante des zoocénoses : 


— relative simplicité des méthodes d'échantillonnage ; 
— possibilité de travailler à des degrés variés de précision ; 


— possibilité d'apprécier le dynamisme de la végétation 
dans le cadre de la théorie climacique dont on voit bien ici les 
avantages ; 


— potentiel élevé de personnes compétentes. 


De même, le diagnostic typologique des humus et des sols 
comme la caractérisation de leurs traits fonctionnels majeurs 
peut très bien se faire par analyse morphologique (coupes 
d'humus, profils), ce qui est tout de même plus simple que 
l'analyse des peuplements de Microarthropodes. Celles-ci 
impliquent en effet des tris, des montages microscopiques, 
des déterminations délicates et des dénombrements impor- 
tants, toutes opérations faisant appel à des spécialistes peu 
nombreux. 


De façon générale, l’utilisation d'indicateurs biologiques 
«animaux» n'a d’intérêt pratique que s’ils apportent des 
informations plus précises et plus discriminantes que les 
groupements végétaux, ou encore s'ils informent de façon 
synthétique sur des caractères particuliers des phytocénoses 
elles-mêmes, comme par exemple leur complexité structura- 
le. 


Les recherches sur des indicateurs de perturbations sont 
peu avancées. La nature même des perturbations, leur mode 
de diffusion à l’intérieur des écosystèmes créent en effet de 
sérieuses difficultés. Le cas a priori le plus simple est celui des 
polluants gazeux que les mouvements de l’air peuvent faire 
pénétrer dans l’ensemble d’un écosystème. Si celui-ci com- 
prend des ligneux porteurs de lichens, on peut alors envisager 
par exemple d'apprécier le degré de pollution acide et de 
suivre son évolution : les méthodes existent dans leur principe 
et sont susceptibles d'être généralisées, avec évidemment des 
modulations régionales tenant compte des variations de la 
flore lichénique. La pollution des sols par des particules 
apportées par voie aérienne mériterait aussi d’être caracté: 
sée et suivie, mais peut-être des techniques utilisant des 
bioaccumulateurs seraient-elles plus efficaces que des mé- 
thodes s'appuyant sur des modifications quantitatives de 
populations édaphiques, qu'il s'agisse de microorganismes 
ou d’animaux. 


Les perturbations physiques liées à la fréquentation, qu'il 
s'agisse d'animaux ou d’humains, ne peuvent en principe être 
abordées que dans le cadre d’une connaissance préalable de 
la distribution spatiale de la fréquentation, afin de pouvoir 
organiser la répartition des observations. Il se peut alors que 
des indicateurs écologiques permettent d'apprécier la diffu- 
sion des perturbations autour des cheminements principaux 
et les risques de dégradation qui en découlent. Cela n’aurait 
toutefois d'intérêt que lorsque la fréquentation affecte plus 
qu’une part marginale de l'écosystème considéré. Par ail- 
leurs, il est difficile de s’assurer qu’un indicateur écologique 
informe de façon univoque sur une perturbation déterminée. 
L'exemple de Formica lugubris illustre bien cette difficulté : 
onen vient alors à envisager une indication synthétique sur la 
qualité du milieu, mais on retombe de ce fait dans les ambi- 
guïtés soulignées à propos des eaux continentales. 


Au total, il n’y a guère d'exemples d’indicateurs écologi- 
ques débouchant sur une possibilité de mise en pratique 
régulière en milieu terrestre, hormis l’utilisation des groupe- 


ments végétaux. Cette constatation devra néanmoins être 
modulée lorsque l’on considérera l'échelle des écocomplexes. 


IV — CONCLUSIONS GÉNÉRALES 


La comparaison des recherches en bioévaluation des éco- 
systèmes terrestres et aquatiques fait ressortir l'importance 
fondamentale des travaux typologiques. Toutefois, la notion 
de typologie fait l’objet de deux usages distincts, ce qui peut 
être source d'ambiguité. 


Une première approche consiste à rechercher des indica- 
teurs typologiques — populations ou combinaisons de popu- 
lations — permettant la classification des écosystèmes dans 
une typologie de référence. Du point de vue méthodologique, 
ces recherches font de plus en plus appel à des analyses 
multivariées. Celles-ci peuvent dégager, à partir d’un ensem- 
ble de relevés, des sous-ensembles distincts permettant de 
définir des types moyens statistiquement fondés. Ceux-ci ne 
sont pas nécessairement très différents des types «empiri- 
ques» proposés par des chercheurs ayant une expérience 
approfondie du terrain, mais ils sont en principe mis en 
évidence de façon plus objective. Les analyses multivariées 
peuvent en outre dégager des assemblages plurispécifiques 
propres à chaque type d'écosystème, assemblages qui ne 
comprennent pas nécessairement des espèces caractéristiques 
au sens de la phytosociologie, mais qui peuvent constituer 
des indicateurs écologiques efficaces. Selon les milieux, ces 
assemblages indicateurs doivent être choisis de façon à être 
aussi aisés que possible à reconnaître : dans les eaux conti- 
nentales comme en milieu marin, les Invertébrés benthiques 
offrent les meilleurs candidats à cette fonction indicatrice, 
tandis qu'en milieu terrestre les végétaux vasculaires sont à 
utiliser de préférence à des animaux toujours plus difficiles à 
échantillonner, à déterminer et à dénombrer. 


Une seconde approche vise à déterminer des indicateurs 
écologiques informant sur le degré d'altération des écosys- 
tèmes. Rares sont les cas où ces indicateurs peuvent informer 
de façon univoque sur l’importance d'un facteur de perturba- 
tion déterminé, de sorte que l'on apprécie plutôt la «qualité» 
des écosystèmes par référence à un type non altéré (type 
«idéal» qui peut correspondre à une station de référence ou à 
un type statistique). Comme cela a été souligné à diverses 
reprises, le concept de qualité n’est pas clair, en dépit de son 
caractère évocateur. L'exemple de l'Indice Biologique Glo- 
bal de VERNEAUX et al. (1982) montre qu'il est néanmoins 
possible d'établir des échelles de qualité utiles pour «noter» 
les écosystèmes, même si l'on reste incapable d'expliquer ce 
qu'est la qualité maximale d’un écosystème d'un type donné. 
Ces échelles permettent d'apprécier l'écart entre la structure 
écologique observée et une Structure idéale conçue par un 
processus d’abstraction empirique ou statistique : il faudrait 
pouvoir exprimer clairement la signification biologique de 
cette différence structurale. Cela conditionne en effet la pos- 
sibilité d'établir un diagnostic prévisionnel fiable. En milieu 
terrestre, l’utilisation des concepts de climax et de série peut 
donner un fondement à ce diagnostic, même si ces concepts 
font encore l'objet de débats (OZENDA, 1986). Il reste à 
savoir dans quelle mesure ils peuvent être transposés au cas 
des eaux continentales. En ce qui concerne les systèmes éco- 
logiques marins, cette transposition paraît possible au moins 
à propos des écosystèmes benthiques (PICARD, 1985). 

* 
+ + 


Des indicateurs écologiques extrêmement variés ont été 
proposés dans tous les milieux. Il se dégage un consensus 
selon lequel des indicateurs plurispécifiques sont préférables 
à des espèces indicatrices utilisées isolément. On ne peut 
cependant nier la valeur indicatrice de certaines espèces et 
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l'exemple du test «Formica lugubris» de TOROSSIAN l'illus- 
tre fort bien. Il est vrai qu'il s'agit d’une espèce dont les 
sociétés font des constructions durables. Ce sont celles-ci qui 
servent au test, qui, de ce fait, est vraisemblablement plus 
fiable qu'un test utilisant la densité d'une espèce très sensible 
aux fluctuations à court terme du milieu. De façon générale, 
il est vraisemblable que la capacité des espèces à servir 
comme indicatrices dépend de leur type de fonctionnement 
démographique. Elle dépend en même temps des objectifs de 
la bioévaluation : selon que celle-ci vise à détecter des chan- 
gements à court ou à long terme, on utilise des espèces à 
sensibilités différentes en les suivant avec des pas de temps 
adaptés. 


Parmi les indicateurs plurispécifiques, il en est peu qui 
soient conçus à partir de considérations théoriques. Il y a à 
cela deux raisons, En premier lieu, les bases théoriques 
concernant la structure des assemblages d'espèces sont 
somme toute fort modestes. La signification biologique des 
distributions d’abondance de type log-normal, par exemple, 
reste à trouver. En second lieu, de tels indicateurs impliquent 
le plus souvent des déterminations et des dénombrements à 
l'échelon spécifique, ce qui, généralement, ne peut être réalisé 
que par des techniciens biologistes de haut niveau, sinon par 
des chercheurs. Il n’est alors guère envisageable d'utiliser ces 
indicateurs en routine. 


Les indices construits de façon empirique ont de ce fait 
davantage de succès, car ils peuvent être d'emblée conçus 
pourêtre simples. Le meilleur exemple en est l’Indice Biolo- 
gique Global ; la proposition de normalisation le concernant 
témoigne de son caractère opérationnel. Les valeurs prises 
par cet indice sont des notes déduites, grâce à une grille, de 
l'inventaire d'un grand nombre de groupes indicateurs 
échantillonnés selon une procédure standard. D’autres indi- 
ces sont de conception différente : ils combinent, sous forme 
d’un rapport, les fréquences de quelques groupes choisis en 
fonction de leurs sensibilités différentes à certains facteurs de 
perturbation. Les études de terrain montre parfois que la 
valeur d’un tel indice varie progressivement le long d’un 
gradient connu de perturbation : l'indice peut donc fournir 
au moins une mesure relative du degré de perturbation. C’est 
le cas, semble-t-il, de l'indice proposé par BELLAN (1980) 
pour apprécier la pollution marine, sur substrat dur, à l'aide 
des fréquences de diverses Annélides Polychètes. Dans d’au- 
tres situations, la valeur de l'indice peut seulement être repé- 
rée par rapport à une valeur seuil : c'est le cas de l'indice de 
piétinement des sols forestiers proposé par BLANDIN et al. 
(1981) et modifié par FLOGAITIS (1982). Le choix de la 
valeur seuil est évidemment très important, car la capacité 
d’avertissement précoce de l'indicateur en dépend. Seules des 
études expérimentales peuvent conduire à un choix judicieux. 


Une fois une diagnostic de l’état présent établi à l'aide d’un 
ou plusieurs indicateurs écologiques, il faut prévoir l'évolu- 
tion la plus probable, Ceci implique la connaissance des traits 
fonctionnels majeurs des écosystèmes considérés et de la 
dynamique qui en découle BOURNAUD et AMOROS 
(1984) ont souligné la nécessité, pour ce faire, de dépasser la 
notion classique d’indicateur biologique pour considérer 
des descripteurs de fonctionnement, espèces ou assemblages 
d'espèces faciles à repérer et à échantillonner, et fournissant, 
dans un contexte local donné, un ensemble d'indications 
d’ordre fonctionnel. Ce changement terminologique a sur- 
tout pour intérêt de souligner que c’est effectivement lorsque 
la typologie des écosystèmes informera non seulement sur 
leur structure spécifique mais aussi sur leur fonctionnement 
que l'on sera le mieux à même de les gérer : les recherches 
typologiques, sur le Haut-Rhône français, qui mettent en 
évidence des ensembles fonctionnels, en donnent l'exemple 
(AMOROS er al., 1982). Indicateurs biologiques ou descrip- 
teurs de fonctionnement seront alors de réels instruments de 
gestion, à condition d’avoir été mis au point en fonction de 
besoins précis et en concertation avec les utilisateurs poten- 
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tiels. C’est à l'heure actuelle encore trop souvent rarement le 
cas. 
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CHAPITRE V 


INDICATEURS BIOLOGIQUES ET BIODÉVALUATION 


A L'ÉCHELLE DES ÉCOCOMPLEXES 


Dans le chapitre qui précède, l’unité écologique soumise à 
bioévaluation était toujours un écosystème, bien que ce 
concept n’ait peut-être pas exactement la même signification 
si l'on considère un milieu terrestre, une eau courante où un 
milieu marin. 


La gestion de l'espace continental et littoral implique le 
plus souvent une autre échelle d'analyse, qui est celle de la 
«Landchaftsokologie» (TROLL, 1968) où de la «Landscape 
Ecology» (cf. par exemple TJALLINGII et DE VEER, 
1981). Ces expressions, traduites par «Écologie du paysage», 
désignent une discipline qui se situe à l'articulation de la 
Géographie et de l'Écologie ; elle soulève de nombreux pro- 
blèmes conceptuels et méthodologiques, en grande partie liés 
à la dimension subjective et au contenu sociologique de la 
notion de paysage (BERTRAND, 1978 ; BERDOULAY et 
PHIPPS, 1985). 


Sans évidemment prétendre résoudre ces problèmes, il est 
utile, au début de ce chapitre, de présenter de façon critique 
les concepts désignant les entités écologiques existant à 
l'échelle des paysages. On pourra alors étudier les indicateurs 
écologiques susceptibles de fournir des informations d'ordre 
typologique et structural, ou même d'ordre fonctionnel, de 
caractériser l'extension de certaines pollutions et de conduire 
à une bioévaluation. 


I — SYSTÈMES ÉCOLOGIQUES 
ET PAYSAGE 


Devant la subjectivité du concept du paysage, un certain 
nombre de chercheurs, sous l'influence de TUXEN (1973), 
ont tenté de transposer les méthodes de la phytosociologie à 
l'échelle des espaces perçus comme «paysages» (GEHU, 
1979). L'idée fondamentale est qu'il existe des associations 
d'associations. Celles-ci peuvent être conçues de deux façons 
complémentaires. 


En premier lieu, dans une même unité géomorphologique 
susceptible de porter la même végétation potentielle, il est 
vraisemblable que l'on trouve réunis le groupement climax et 
tout ou partie de ses divers groupements de substitution. Un 
tel groupement de groupements d’une même série est appelé 
sigmassociation où sigmetum. 


En secondlieu, lorsqu'un espace rassemble diverses unités 
géomorphologiques, il:y a corrélativement un assemblage de 
représentants des différentes sigmassociations correspon- 
dant à ces unités, assemblage qui forme une géosigmassocia- 
tion ou géosigmetum. 


Ces unités symphytosociologiques sont considérées com- 
me les bases de l'analyse du paysage (GEHU, 1979 ; ANS- 
SEAU, 1985). Cette approche n’est pas sans affinités avec 
celle de la «Landscape ecology» qui met en avant la notion de 
«cluster of ecosystems» (FORMAN, 1981): des écosystèmes 
peuvent être spatialement regroupés en unités structurales 
qui se répètent de façon similaire au sein d’un paysage, défini 
comme «a Kilometer-wide area where a cluster of interacting 
stands orecotopis repeated ina similar form» (FORMAN et 
GODRON, 1981). Un changement de paysage se traduit 
donc par un changement d'unité structurale. 


Dans la démarche symphytosociologique comme dans 
celle de la «Landscape ecology», les individus d'association 
ou les stations artificialisés sont pris en compte, y compris les 
surfaces bâties (CLAISSE et GEHU, 1978 ; GEHU, 1979 ; 
FORMAN, 1981). Au plan de la définition des objets, les 
deux approches sont donc très voisines, la symphytosociolo- 
gie produisant toutefois une formalisation plus rigoureuse 
débouchant sur une nomenclature aux règles strictes. Ceci 
souligne bien la finalité typologique de cette discipline. En 
revanche, la «Landscape ecology» est à la fois structurale et 
fonctionnelle : elle met l'accent sur l'importance dela forme 
des écosystèmes, de la structure de la mosaïque qu'ils consti- 
tuent et des flux qui les associent en un fonctionnement 
caractéristique (FORMAN, 1981; FORMAN et GODRON, 
1981 ; CANCELA DA FONSECA et DRACH, 1985). 


C'est une problématique de ce type qui a été développée 
par BLANDIN et LAMOTTE (1985) en introduisant le 
concept d'écocomplexe (1). Celui-ci, dans l'acception qui lui 
a été donnée, semble réunir deux avantages. Au plan pure- 
ment terminologique, il évite l'ambiguïté du mot «lands- 
cape» et de son équivalent français «paysage», dont les défi- 
nitions habituelles, dans les dictionnaires, soulignent bien 
qu'il s'agit d'espaces tels qu'ils sont perçus par un observa- 
teur depuis un point particulier et avec sa sensibilité propre. 
En revanche, au plan conceptuel, en évoquant la nature 
écologique — c'est-à-dire spatiale, temporelle et relationnelle 
— des assemblages d’écosystèmes, le terme d'écocomplexe 
désigne ceux-ci exclusivement en tant qu'objets d'une analyse 
systémique. Celle-ci ne prend pas en compte les multiples 
perceptions que peuvent avoir d'un écocomplexe tous ceux 
qui, à des titres divers s’y déplacent ou le survolent. Au plan 


(1) Ce termé a été proposé dans l'itnorance du travail de CHRISTIAN (1959) qui utilise Le 
terme «Eco-Complex» dans une perspective géomorphologique reprise par. DUCRUC 
(1985) pour détinir a notion de «système écol 

une combinaison propre de la géologie, dur 
séologiques de surfe et des plans d'eau... 
ordonnée et particulière de la couverture. 
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conceptuel aussi, l'accent a été mis sur l'importance de la 
dimension historique : les écosystèmes formant un écocom- 
plexe sont le fruit d’une histoire écologique commune, que 
l'on peut analyser à différentes échelles de temps : le cas 
échéant, ils sont aussi le fruit d’une même histoire humaine, 
qui en a modelé les formes et la distribution, provoquant 
ainsi une artificialisation plus ou moins poussée. 


Par ailleurs, en désignant clairement un niveau d'intégra- 
tion supérieur à celui des écosystèmes, le terme d'écocom- 
plexe n'a pas l'ambiguité de la locution «système écologi- 
que», applicable à tout niveau d'intégration, de la population 
à la biosphère, mais malheureusement utilisé par DUCRUC 
(1985) pour désigner une combinaison propre à la géologie, 
de la géomorphologie et de la couverture végétale. 


Enfin, le concept d'écocomplexe n'exclut pas la répétitivité 
spatiale de motifs structuraux faits d’assemblages partici 
liers («clusters») d'écosystèmes, mais il ne l'impose pa 
c'est la combinaison d’une structure et d’un fonctionnement 
propres, issus d’une histoire particulière, qui fonde la réalité 
d'un écocomplexe. 


Au total, le terme d’écocomplexe semble à même de dési: 
gner des objets purement naturels où artificialisés à des 
degrés divers, analysables dans le cadre de ce qu'il est devenu 
habituel d'appeler la «Landscape ecology», maisanalysables 
aussi en tant qu'objets perçus dans une dialectique observa- 
teur-objet qui produit peu à peu une image chargée de sens, 
qui est le paysage (BERDOULAY et PHIPPS, 1985). 


I — TYPOLOGIE, CARACTÉRISATION 
STRUCTURALE ET FONCTIONNELLE 
DES ÉCOCOMPLEXES : QUELS 
INDICATEURS ÉCOLOGIQUES ? 


Les écocomplexes doivent tout d'abord être définis par 
l'inventaire et la cartographie des écosystèmes qui les compo- 
sent, en considérant ceux-ci comme des «cellules isostructu- 
rales et isofonctionnelles». 


Comme nous l'avons vu dans le chapitre précédent, la 
typologie des écosystèmes terrestres a tout avantage à être 
établie d’après les groupements de végétaux vasculaires, qui 
intègrent de nombreuses caractéristiques du milieu et peu- 
vent aussi informer sur certains aspects des z00cénoses a$s0- 
ciées (OZENDA, 1986). À l'échelle qui nous préoccupe ici, il 
peut être très intéressant de construire la typologie sur des 
bases symphytosociologiques et de cartographier les sigmas- 
sociations. Ceci introduit toutefois un degré supplémentaire 
d’abstraction, car on regroupe sous un même nom des modes 
d'occupation du sol qui peuvent être fort différents, bien que 
correspondant à un même climax : on exprimerait alors 
davantage les potentialités théoriques des espaces que l’or- 
ganisation actuellement observable. On peut cependant 
concevoir des cartes combinant ces deux types d’informa- 
tion, dans l'esprit de la carte de la France au 1/200.000e. 


En ce qui concerne les eaux courantes, en dehors de la 
typologie longitudinale classique, il existe d’intéressantes 
possibilités basées sur la notion d'ensemble fonctionnel 
(AMOROS er al., 1982), qui prend en compte la relation que 
les cours d'eau entretiennent latéralement avec leur vallée et 
en profondeur avec les écoulements souterrains. Dans le cas 
du Haut-Rhône français, une typologie très fine a été ainsi 
établie, qui a débouché sur une cartographie détaillée de 
l'écocomplexe que forment les diverses parties de l'hydrosys- 
tème et les milieux aériens voisins (ROUX ,1982). En 
outre les évolutions possibles des différents ensembles fonc- 
tionnels ont été définies, de sorte que la carte peut indiquer 
les transformations spontanées de l’hydrosystème. Des typo- 
logies analogues pourraient vraisemblablement être établies 


pour les systèmes d’eau stagnante. 


Ainsi conçue, l'approche typologique ne conduit qu'à une 
description de «l'anatomie» des écocomplexes qui, au mieux, 
indique les évolutions possibles de leurs composantes. Il n'ya 
que peu d'informations fonctionnelles sur les interactions 
entre cellules (ROUX , 1982), ni même d'informations 
structurales synthétiques. A ce stade, l'usage d'indicateurs 
écologiques ou de descripteurs de fonctionnement n'aura 
concerné que la définition des cellules, non les écocomplexes 
enttant quetels. Dans une perspective d'évaluation de ceux-ci 
et de suivi de leurs transformations, il serait particulièrement 
intéressant de disposer d'indicateurs de diversité. Ce concept, 
bien qu'assez évocateur — la diversité dun paysage, par 
exemple — n’est pas simple et a donné lieu à diverses défini- 
tions. On trouvera dans BRUNEL et CANCELA DA FON- 
SECA (1979) une analyse de quelques aspects de ce problè- 
me. 


Avant même de s'interroger sur la possibilité d'apprécier la 
diversité d’un écocomplexe à l'aide d'indicateurs écologi- 
ques, il convient de définir ce que peut être cette diversité et 
comment on pourrait la mesurer. BAUDRY et BAUDRY- 
BUREL (1982, 1985) ont fait des propositions très construc- 
tives pour définir et mesurer la diversité spatiale. Ce concept 
exprime à la fois la variété des unités écologiques occupant 
un territoire et leur répartition relative : intuitivement, on 
conçoit qu'un écocomplexe formé d’unités de nature très. 
variée et assez morcellées paraisse plus diversifié qu'un autre 
fait de l'apposition d'un petit nombre d’unités de grande 
étendue. BAUDRY et BAUDRY-BUREL (1982) transpo- 
sent à cette échelle la formule classique de Shannon pour 
obtenir un indice calculé à partir de données obtenues selon 
la procédure suivante. Sur une carte des cellules isofonction- 
nelles, on place un réseau de transects perpendiculaires sur. 
lesquels sont répartis à intervalles réguliers des points d’ob- 
servation. En chaque point on note le type de la cellule 
rencontrée, a, b.., n. On obtient ainsi des couples 
d'observations successives i, j, chaque couple ayant une fré- 
quence particulière p (i, j) dans l’ensemble des couples d'ob- 
servations obtenus. La diversité spatiale Ie, appelée égale- 
ment complexité par BAUDRY et BAUDRY-BUREL 
(1982), est alors définie par la formule : 


12 ( j) log, (i, D 


la base a des logarithmes pouvant être choisie égale à 2, àe ou 
à 10. 


Cette méthode ne manque pas d'intérêt : on en voit bien 
l'utilité pour suivre l’évolution de l’organisation d'un éco- 
complexe, par exemple sous l'effet d’un remembrement. Elle 
implique évidemment une grille de transects et un écart entre 
observations bien adaptés aux dimensions et à la distribution 
des cellules isofonctionnelles. L'obligation de passer par une 
cartographie précise rend cependant la méthode assez lour- 
de. 


Il est alors intéressant de rechercher des indicateurs écolo- 
giques intégrant certaines caractéristiques structurales et 
n'exigeant pas un travail de terrain trop considérable. Les 
Oiseaux ont la réputation d'offrir de telles possibilités (voir 
par exemple SVENSSON, 1970 ; ERDELEN, 1982 ; SPITZ, 
1983). Il n’est cependant pas impossible que cette réputation 
soit quelque peu surfaite, si l’on veut bien admettre que la 
bioévaluation a besoin d’autre chose que d'indicateurs d’évi- 
dence. Comme le souligne BLONDEL (1981), l'ornitholo- 
gue, comme n'importe quel naturaliste, peut toujours «tirer 
de Son sac toute une panoplie de bio-indicateurs», car «tout 
axial est par lui-même l'indicateur biologique de quelque 
chose». 


Une possibilité de bioindication intéressante s'appuie sur 


le fait qu’il existe une relation entre la structure des commau- 
tés d'Oiseaux et celle de la végétation (voir par exemple 
BLONDEL et al., 1973 ; WILSON, 1974 ; ROTH, 1976 ; 
BLONDEL, 1979). Assez récemment, ERDELEN (1984) a 
montré qu’on avait peut-être trop facilement relié la diversité 
des peuplements d'Oiseaux à celle de la structure végétale et 
qu’il vaut mieux s'appuyer sur la nette relation qui existe 
entre deux paramètres plussimples, la richesse spécifique de 
l’avifaune et le nombre de strates végétales. C’est ce qu'illus- 
trait déjà l'étude de LEBRETON (1979) dans les Dombes. 
Cette relation, cependant, ne vaut que lorsque l’on compare 
des biotopes analysés séparément. Le problème reste de relier 
les descripteurs de l’avifaune à des caractéristiques globales 
de l'écocomplexe, comme par exemple sa diversité spatiale 
ou son degré d'ouverture. 


L'étude de BOURNAUD (1979) sur l’avifaune de nom- 
breux étangs a montré que la richesse en espèces nicheuses 
synthétise de nombreuses caractéristiques physionomiques 
de l'espace, en particulier la complexité structurale de l’es- 
pace étang et de l’environnement terrestre qui lui est associé. 
Un travail fort intéressant a été accompli dans un esprit 
voisin par CLAVREUL (1984). Cet auteur a analysé les 
peuplements d'Oiseaux en région de grande culture, mais en 
considérant différents «paysages» illustrant un gradient de 
transformation de l’espace depuis la forêt jusqu’à des zones 
totalement cultivées. CLAVREUL a défini deux indices pour 
caractériser la structure de l’espace : un indice d'ouverture et 
un indice de morcellement, obtenus à partir d’un quadrillage 
de vide de maille de 1 ha. Le premier indice est le pourcentage 
de carrés vides de tout fragment de forêt, de haie, de bosquet 
ou de buisson, le second le pourcentage de carrés traversés 
par une lisière séparant un milieu herbacé d’un milieu avec 
ligneux présents. Le tableau XVI présente les résultats obte- 
nus, qui montrent que la richesse de l'avifaune nicheuse varie 
fortement en fonction de la structure spatiale. L'ensemble 
des données recueillies a conduit l’auteur à conclure que les 
Oiseaux nicheurs pourraient constituer de bons indicateurs 
du degré d'ouverture d’un paysage rural. CLAVREUL 
(1984) a étudié en parallèle les peuplements de Coléoptères 
Carabiques et montré qu'ils pourraient jouer le même rôle, 
mais ceux-ci demandent évidemment davantage de travail. 
Cette étude montre aussi toute l'importance des interfaces 
dans la structure et le fonctionnement d’un écocomplexe et. 
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par voie de conséquence, leur rôle dans le déterminisme de la 
structure des peuplements animaux. A propos des Oiseaux, 
CLAVREUL (1984) confirme en cela les observations de 
FROCHOT (1979). De ce fait, les indications fournies par les 
animaux sur le degré de morcellement d'un écocomplexe ou 
sur sa diversité spatiale risquent d’être biaisées. En effet les 
indices structuraux définis par BAUDRY et BAUDRY- 
BUREL (1982) comme par CLAVREUL (1984) ne considé- 
rent pas les interfaces comme intervenant dans le détermi- 
nisme de la richesse et de l'abondance des peuplements 
animaux. En réalité, selon la nature des interfaces, leur 
influence peut être plus ou moins grande. Outre la typologie 
des cellules isofonctionnelles, il faudrait donc développer une 
typologie des interfaces perméttant d'incorporer celles-ci en 
tant qu'entités écologiques dans l'analyse structurale et la 
cartographie des écocomplexes (BLANDIN et LAMOTTE, 
1985). 


Un dernier aspect de la caractérisation des écocomplexes 
est la prise en compte de l'artificialisation plus où moins 
poussée qu'y-introduisent les activités humaines. LONG: 
(1974) puis GEHU et GEHU (1981b) ont proposé des 
échelles d’artificialisation ou, inversement de «naturité», qui, 
par le classement des cellules isofonctionnelles, peuvent 
déboucher sur des cartographies. Ici encore, la démarche 
implique une délimitation précise des cellules en fonction de 
leur degré de transformation. On peut donc chercher à obte- 
nir des informations plus synthétiques à l’aide d'indicateurs 
écologiques. Le travail de MARCHETTI et GALNER (1976 
in BLONDEL, 1981) montre par exemple qu'une relation 
assez précise existe entre la structure d'abondance de peu- 
plements d’Oiseaux et le degré d'urbanisation : on passe 
progressivement de distributions de type log-normal quand 
l'urbanisation est nulle ou faible à des distributions de type 
MOTOMURA quand le degré d'urbanisation est très élevé. Il 
reste à savoir si la structure d’abondance peut, dans la prati- 
que, servir d’indicateur écologique du degré d'urbanisation, 
c'est-à-dire s’il est plus avantageux de faire appel au travail 
d'un ornithologue que de procéder par exemple à l'analyse de 
photographies aériennes. 


Onle voit, l’utilisation d'indicateurs écologiques à l'échelle 
des écocomplexes en est à ses premiers balbutiements, faute 
à la fois de fondements théoriques assurés et d’un objectif 


TABLEAU XVI 


Principales caractéristiques de quelques paysages et richesse spécifique de leurs peuplements d'oiseaux nicheurs. 
D'après CLAVREUL (1984), modifié. 


Forêt Clairière cultivée |  Vergers Paysage cultivé | Paysage cultivé | Plateau cultivé 
semi-ouvert très ouvert 
Surface de 
l'échantillon (ha) 10 43 75 70 10 
Indice 
d'ouverture ( 3,8 18,8 88,9 100 
Indice de 
morcellement 0 77,4 27,5 4 0 
L 
Richesse 
spécifique 43 si 53 37 6 
L 
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bien déterminé. Le concept de paysage encore sous-jacent à 
la plupart des études ne recouvrant pas des objets clairement 
définis, on a en effet du mal à cerner les caractéristiques qui 
seraient les plus utiles à mettre en évidence pour un diagnos- 
tic, que celui-ci soit à objectif purement typologique ou qu'il 
vise à déceler une dynamique et des potentialités : l'absence 
d’une problématique précise empêche de rechercher des 
outils adaptés. 


III — LA CARTOGRAPHIE DE LA 
POLLUTION DU COMPARTIMENT 
ATMOSPHÉRIQUE A L'AIDE 
D’INDICATEURS ÉCOLOGIQUES 


Les zones fortement urbanisées soumettent les territoires 
environnants àtune pollution gazeuse ou particulaire de l’at- 
mosphère qui peut être détectée, comme on l’a vu dans le 
chapitre 2, par des phytomètres, par des bioessais utilisant 
certains animaux (LEBRUN, 1976; ANDRE er al., 1982), ou 
encore à l’aide de Lichens transplantés (SOCHTING et 
JOHNSEN, 1978 ; SEAWARD, 1980 ; DERUELLE, 1983). 
Il peut être plus avantageux d'utiliser des bioaccumulateurs 
naturellement en place, comme l’a fait ASTA (1981) pour 
cartographier la pollution fluorée à l'aide de Lichens. FEIGE 
(1982) préconise l'utilisation, chez ces organismes, de la 
vitesse de croissance et de la fertilité pour évaluer la pollution 
atmosphérique : il s'agit de méthodes délicates et prenantes 
difficiles à appliquer en routine. 


C’est l’analyse des peuplements naturels de Bryophytes et 
surtout de Lichens qui peut permettre l'étude la plus pratique 
du degré et de l'extension de la pollution dans des écocom- 
plexes urbanisés de grande dimension. De très nombreux 
travaux ont été ainsi consacrés à la pollution acide. On 
trouvera des listes bibliographiques dans la publication de 
DERUELLE (1978) dans le Bulletin d'Écologie, puis dans sa 
thèse (DERUELLE, 1983), qui réunit plus de 300 références. 
Signalons en outre que des listes annuelles de travaux sur les 
rapports entre les Lichens et la pollution atmosphérique ont 
été publiées à partir de 1974 dans la revue Lichenologist. 


Parmi les travaux qui jalonnent l'histoire de ces recher- 
ches, notamment les mises au point, on peut citer, à l’étran- 
ger, ceux de DE SLOOVER (1964), HAWKSWORTH et 
ROSE (1970), LEBLANC et DE SLOOVER (1970), ROSE 
(1970), DE SLOOVER (1971), STEUBING (1971) et LAM- 
BINON (1973), et, en France, ceux de DELZENNE-VAN 
HALUWYN (1973, 1978), DERUELLE (1978, 1981, 1983), 
LEROND et VAN HALUWYN (1973, 1978), DERUELLE 
(1978, 1981, 1983), LEROND et VAN HALUWYN(1981)et 
LEROND (1984). 


La pollution atmosphérique a été ainsi caractériséeet le cas 
échéant cartographiée dans des zones urbanisées de nom- 
breux pays, parmi lesquels, depuis les recensements de HA WKS- 
WORTH (1973) et de LAUNDON (1973) : la Pologne 
(ZIMNY et KUCINSKA, 1974; OLECH et DUDEK, 1981): 
la République Fédérale Allemande (GUTTE er al, 1976 ; 
HOPP et KAKPPEN, 1981 ; STEUBING et KIRSCH- 
BAUM, 1982) ; le Japon (SUGIYAMA et al., 1976) ; l'Aus- 
tralie (ROGERS, 1977) : le Brésil (TROPPMEIR, 1977) ; 
l'Espagne (RODA, 1979); la Jamaïque (DIXON et KELLY, 
1979) ; les U.S.A. (JOHNSON, 1979) ; la Yougoslavie 
(BARBALIC, 1979) ; le Costa Rica (MENDEZ et FOUR- 
NIER, 1980) ; Hong Kong (THROWER, 1980) ; le Portugal 
(SERGIO et BENTO-FEREIRA, 1980-81 ; JONES er al, 
1981). En France, des études analogues ont été realisées dans 
la zone de toulouse (VINCENT, 1968), dans le ñord (DEL- 
ZENNE-VAN HALUWYN, 1973), la zone de Fos-sur-Mer 
(RIEUX, 1977), la Normandie (LEROND, 1978, 1979, 1980, 
1981). l'agglomération parisienne (DERUELLE, 1983). 


Au plan méthodologique, deux grandes orientations peu- 
vent être distinguées. L'une s'appuie sur la définition d’un 
indice de pureté atmosphérique ou I.P.A., selon la méthode 
préconisée par DE SLOOVER (1964) et proposée sous sa 
forme définitive par LEBLANC et DE SLOOVER (1970). 
L'autre emploie des échelles de pollution dont les degrés sont 
définis par la présence ou l'absence de certaines espèces de 
Lichens épiphytes sur les troncs d'arbres isolés, méthode qui 
a été proposée la première fois par HAWKSWORTH et 
ROSE (1970). 


Pour chaque station étudiée, l'I.P.A. est calculé selon la 
formule suivante : 


i=n 


LP.A. = = QiX fi 


n représente le nombre d'espèces inventoriées. 


Chaque espèce i est caractérisée par son indice écologique 
Qiet par son coefficient de recouvrement et de fréquence fi. 
L'indice écologique est la moyenne du nombre d'espèces 
accompagnant l'espèce i dans les stations où i est présente 
parmi toutes les stations prospectées dans l'écocomplexe. Le 
coefficient fi varie de 1 à 5 selon la définition suivante 
(DERUELLE, 1983) : 


5 — espèce observée sur plus de la moitié des arbres et à 
recouvrement supérieur à 50 % sur la plupart d’entre eux : 


4 — espèce observée sur plus de la moitié des arbres ou à 
recouvrement supérieur à 50 % sur quelques arbres ; 


3 — espèce observée sur moins de la moitié des arbres ; 


2 — espèce observée sur un arbre où à recouvrement 
inférieur à 5 % ; 


1 — espèce observée sur un arbre et à recouvrement infé- 
rieur à 5 %. 


Dans chaque station, une dizaine d’arbres isolés, si possi- 
ble assez gros (diamètre de 0.4 m à 1,0 m à 1,5 mau dessus du 
sol), sont prospectés. Ils doivent être choisis avec un tronc 
vertical, afin d'éviter les modifications microclimatiques que 
crée l'inclinaison. Tous les Lichens présents sur les troncs 
sont notés et chaque espèce affectée de son coefficient. Les 
indices écologiques Q sont évidemment calculés une fois 
toute les stations prévues étudiées. 


VINCENT (1968) avait pour sa part proposé un indice de 
pollution construit de façon voisine : 


jizn 
Ip=ri le; X Ac X 
où l'on a : 

n : nombre d'espèces 

ei : indice écologique de l'espèce i ; 

Aci : abondance de l'espèce i ; 

f; : fréquence de l'espèce i. 


L'indice écologique n'a toutefois pas le même sens que 
dans l'1.P.A.:ilest attribué, selon une échelle arbitraire de 1 à 
10, en fonction de la résistance des espèces à la pollution 
atmosphérique. 


Au contraire des précédentes, les méthodes du type de 
celles de HAWKSWORTH et ROSE (1970) n’utilisent pas les 
données relatives à la totalité de la flore lichénique. Elles 
tiennent compte seulement de certaines espèces dont le 
niveau de tolérance à la pollution atmosphérique a été préa- 
lablement déterminé. Le tableau XVII présente une échelle 


établie selon ce principe : elle a été adaptée de celle de 
HAWKSWORTH et ROSE pour la Normandie (LEROND, 
1981). En effet, les échelles doivent être conçues en fonction 
de la flore locale, ce qui peut en limiter l'intérêt. En outre, il 
peut être dangereux de considérer les espèces seulement en 
elles-mêmes, alors que certains facteurs écologiques peuvent 
en limiter l'extension davantage encore que la pollution 
atmosphérique. 


Ces raisons ont conduit DELZENNE-VAN HALUWYN 
(1978) à proposer de travailler avec les associations d'espè- 
ces, au sens phytosociologique du terme. A titre d'exemple, le 
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tableau XVIII présente l'échelle établie par LEROND (1981) 
dans cet esprit. Elle comporte un peu moins de classes que 
l'échelle basée sur les espèces, mais elle reste néanmoins 
convenablement discriminante. Il reste à en démontrer les 
avantages pratiques, car les groupements étant déterminés à 
l'aide d'espèces caractéristiques, ilfaut de toute façon savoir 
reconnaître ces espèces sur le terrain. Celles-ci sont toutefois 
au nombre de 24 seulement dans l'échelle de LEROND, alors 
que l'échelle de type HAWKSWORTH et ROSE exige de 
savoir en reconnaître une cinquantaine au moins. Si la 
méthode des groupements peut être pratiquée par des non- 
spécialistes qui auront eu à apprendre seulement un petit 


TABLEAU XVII 
Échelle de corrélation lichens-pollution adaptée par LEROND (1981) pour la Normandie à partir de l'échelle de HAWKSWORTH et ROSE (1970) 


établie en Grande-Bretagne. 


Tlest nécessaire de distinguer les écorces à tendance acide (non eutrophes) des écorce basiclines. Ces dernières tendent à neutraliser l'effet du SO, 


ce qui se répercute sur la flore lichénique. 


Teneur de | Ecorces non eutrophes Fagus - Fraxinus - Malus - Ecorces eutrophes | 
Zones|  SOen Populus - Quercus - Salix Acer - Tilia - Ulmus 
ug/mÿ d'air Conifères 
0 | = 170 épiphytes absents épiphytes absents 
1 = 170 épiphytes absents Pleurococcus viridis 
2 aile 50 Pleurococcus viridis Lecanora conizaeoides 
3 es. Lecanora conizaeoides Buellia punctata 
Lepraria incana Diploicia canescens 
Lecanora expallens 
au VO Parmelia sulcata | Lecidella elaeochroma 
Xanthoria parietina 
Evernia prunastri Opegrapha atra 
pra ue Lecanora chlarotera Parmelia acetabulum 
Hypogymnia physodes Physcia adscendens 
Phlyctis argena 
Chrysotrix candelaris Graphis scripta 
Enterographa crassa Phacophyscia orbicularis 
Parmelia glabratula Physcia tenella 
Ml M) Parmelia subaurifera Physconia pulverulacea 
Parmelia subrudecta Ramalina fastigiara 
Pertusaria albescens 
Pertusaria alb. corallina 
Pertusaria amara 
Parmelia caperata Anaptychia ciliaris 
Parmelia revoluta Physcia aipolia 
Pertusaria hymenea Romalina pollinaria 
Tu NS 040 Pertusaria pertusa 
Pyrenula nitida 
Pyrenula nitidella 
Ramalina farinacea 
Ramalina fastigiata 
Normandina pulchella Physcia semipinnata | 
Parmelia perlata Ramalina fraxinea 
8 = Ramalina pollinaria 
Usnea ceratina 
Usnea florida 
9 = 30 Lobaria pulmonaria espèces absentes de la région étudiée 
10 | airpur | espèces absentes de la région étudiée 
L L 


296 


nombre d'espèces faciles, elle représenterait alors un avan- 
tage considérable, l'autre type d'échelle restant réservée à de 
rares spécialistes rompus à la systématique des Lichens. 


TABLEAU XVIII 


Échelle de corrélation groupements lichéniques-pollution 
proposée pour la Normandie par LEROND (1981) 


Zones de | Zones de [Teneur dé 
l'échelle | l'échelle | SO) en 
des des ug/m° 

espèces | espèces | d'air 


Groupements et espèces 


0 Néant 


1 A rm 170 | Groupement à 
— Pleurococcus viridis 


2 B rm 150 | Groupement à 
— Pleurococcus viridis 


— Lecanora conizaeoïdes 


3 le # 125 |Groupement à 
— Pleurococcus viridis 
— Lecanora conizaeoides 


— Lecanora expallens 


4 D nm 70 |Classe des «Epiphytetea» avec : 
— Buellia punctata 

— Diploicia canescens 

— Lecanora conizaeoides 

— Lecanora expallens 

— Lecidella elaeochroma 

— Lepraria incana 

— Parmelia sulcata 

— Pleurocaceus viridis 


56 E |< 60 |Ordresdes Physcietalia: 
— Physcia adscendens 
— Physcia tenella 

— Xanthoria parietina 


où des Parmeliealia : 
— Hypogymnia physodes 


6enpar| F | 40 |Alliances du Xanthorion: 
tie, 7 — Parmelia acetabulum 

— Phaeophyscia orbicularis 

— Physconia gris 

— Ramalina fastigiatg 


ou du Parmelion : 
— Parmelia caperata 
— Parmelia subrudecta 
— Ramalina farinacea 
8-9-10| G = 40. Associations : 
— Physcietum elaeinae 

— Physcietum ascendentis 
— Parmelietum acetabulae 


— Anaptychia ciliaris 
— Physcia aipolia 
— Ramalina fraxinea 


Parmelietum caperato-revolutae 


— Parmelia perlata 
— Parmelia revoluta 


D'ores et déjà, ces diverses méthodes, surtout celle de 
VI.P.A., ont permis l'établissement de nombreuses cartes 
faisant apparaître les gradients de pollution affectant des 
écocomplexes urbanisés. DERUELLE (1983) a montré que 


l'L.P.A. et la méthode d'HAWKSWORTH et ROSE ont des 
possibilités à peu près comparables, ce qui plaide en faveur de 
la seconde, plus simple. 


Jusqu'à présent, les données obtenues ont été surtout sta- 
tiques, fournissant un état de la pollution à un certain 
moment. On peut imaginer que des cartographies établies 
régulièrement permettront de suivre facilement des aggrava- 
tions, mais le problème se pose du repérage d'une améliora- 
tion de la qualité de l'air. On sait que celle-ci est suivie par des 
processus de recolonisation, ce qu'ont observé divers cher- 
cheurs, parmi lesquels ROSE et HAWKSWORTH (1981), 
ou encore SHOWMAN (1981). I1 faudrait savoir si le phé- 
nomène est suffisamment rapide. Sinon, on peut craindre que 
des observations faites à des dates trop rapprochées ne don- 
nent des indications erronées, en ne traduisant pas assez vite 
des améliorations réelles. 


Les cartes obtenues par les méthodes qui viennent d’être 
exposées font apparaître des zones séparées par des courbes 
d'isopollution (voir par exemple LEROND, 1984), à moins 
que la représentation n'utilise directement le quadrillage en 
fonction duquel les observations ont été distribuées dans 
l'espace (DERUELLE, 1983). Il ne peut donc exister qu'une 
concordance grossière, à petite échelle, entre les zones ainsi 
délimitées et la structure des écocomplexes. Une plus grande 
finesse ne peut évidemment être obtenue que par des prospec- 
tions très serrées et, surtout par une adaptation des méthodes 
aux milieux boisés. Leur harmonisation avec celles utilisées 
actuellement, qui ne considèrent que les flores lichéniques 
des arbres isolés en milieu ouvert, permettrait des analyses 
intéressantes dont les résultats pourraient être reliés aux 
modalités de la circulation atmosphérique au sein des éco- 
complexes, modalités qui, dans le détail, dépendent de la 
géomorphologie et de la rugosité de la couverture végétale. 


IV — ÉCHELLES DE COTATION 
ET BIOÉVALUATION 


Au sein d’un territoire soumis à la présence humaine, les 
différents écosystèmes n’ont pas tous été transformés avec la 
même intensité, qu'il s'agisse de leur composition spécifique 
ou de leur étendue. En certains sites, des assemblages d’éco- 
systèmes à degré d’artificialisation nul ou très faible peuvent, 
par comparaison avec le reste de l'écomplexe, présenter un 
certain intérêt, scientifique ou esthétique, par exemple. De 
même, dans des écocomplexes non modifiés par l'homme, 
des zones peuvent être à divers titres plus intéressantes que 
d’autres. 


Dans la perspective d'une gestion rationnelle, il se pose 
alors un problème d'évaluation soit d’écosystèmes considé: 
rés en eux-mêmes, soit de groupements d'écosystèmes. Cette 
évaluation peut notamment constituer le préalable indispen- 
sable à des choix conservatoires, en proposant une hiérarcl 
sation des milieux en fonction de critères plus où moins 
variés. 


En France comme ailleurs, diverses méthodes de cotation 
des milieux ont été proposées et essayées ici et là. Elles 
peuvent être classées en deux catégories principales corres- 
pondant à des démarches différentes : certaines échelles peu 
vent être qualifiées «d’empirico-subjectives» alors que d'au- 
tres se veulent fondées sur des méthodes objectives. 


A — LES ÉCHELLES EMPIRICO-SUBJECTIVES 


L'une des premières échelles de cotation proposées en 
France est celle de LUCAS (1973), reprise par BROSSELIN 


(1974) dans le Courrier de la Nature. Quatre critères sont 
retenus, donnant lieu chacun à une note chiffrée. La note 
globale d'un site est obtenue par totalisation de ces notes et le 
site est finalement classé selon une échelle à 4 niveaux (Tab. 
XIX). 


TABLEAU XIX 


Principe de la méthode de LUCAS (1973) pour la cotation 
des milieux naturels 


COTATION 
x DES MILIEUX 
CRITÈRES NOTES 
Total des| niveau 
notes 
Esthétique :E| sansintérêt 0 0 0 
Géologique : G| intéressant  1| 123 
Botanique :B| trèsintéressant4| 4à9 2 
Zoologie  :Z| exceptionnel 9| plusde9| 3 


ILest intéressant, à titre documentaire, de reproduire à peu 
près in extenso les commentaires de BROSSELIN (1974) 
expliquant l'échelle de LUCAS. Ils en illustrent bien le carac- 
tère à la fois empirique et subjectif : 


Cotation des critères esthétiques 


«Sans intérêt : E0— Espace sans reliefmarqué, oùles eaux 
et les rochers n’ont aucun attrait particulier». 


«Intéressant : E 1 — Espace agréable à contempler soit 
pourson relief soit pour l'attrait de ses eaux, de ses rochers ou 
de sa végétation. On y trouvera la plupart des rivages, des 
vallées, des crêtes rocheuses, des rivières. On pourra aussi y 
trouver de très beaux sites ayant été dégradés». 


«Très intéressant : E 4 — Espace beau. On parle d’un 
«site», on se déplace pour l’admirer. En général, a déjà été 
inventorié par les Affaires culturelles comme site classé. De 
tels sites font le renom touristique de certaines régions». 


«Exceptionnel : E9— Espace splendide. On reçoit à sa vue 
un choc esthétique. On parle de monument naturel. Sa 
renommée est mondiale». 


Cotation des critères géologiques 


«Sans intérêt : G 0 — Aucun intérêt géologique particu- 
lier». 

«Intéressant : G 1 — L'intérêt peut provenir d'une forma- 
tion géomorphologique, d’une coupe géologique naturelle, 
d’une roche où d’un minerai peu commun, de fossiles». 

«Très intéressant : G 4 — Dans l’énumération précédente, 
l’un des éléments est très rare, ou montre une grande abon- 
dance inhabituelle». 


«Exceptionnel : G 9 — Dans l'énumération précédente, 
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l’un des éléments est unique et irremplaçable. Sa disparition 
serait une perte pour la Science». 


Cotation des critères botaniques 


«On suivra les mêmes principes qu'en géologie, en considé- 
rant soit une espèce (ou une sous-espèce) particulière, soit un 
groupement végétal (biocénose végétale)». 


«Sans intérêt : B 0 — Aucune espèce intéressante, couver- 
ture végétale banale». 


«Intéressant : B 1 — formation végétale intéressante : par 
exemple présalé, forêt, flore aquatique, etc.» 


«Très intéressant : B 4 — formation végétale intéressante 
comportant des espèces rares (endémiques par exemple) ou 
qui se trouvent aux limites de leur aire d'extension, ou forma- 
tion végétale qui représente les reliques d’une végétation 
ancienne. On pourra par exemple y intégrer certains jardins 
âgés comportant par exemple de vieux arbres acclimatés dans 
la région». 


«Exceptionnel : B 9 — formation végétale comportant 
une espèce unique au monde, où un ensemble de sous-espèces 
très particulières ou une richesse de composition exception- 
nelle pour la région considérée». 


Cotation des critères zoologiques 


«Étant donnée la mobilité des animaux, nous retiendrons 
surtout les espèces liées à un biotope, et pour celles qui se 
déplacent, leurs lieux de rassemblement pourla reproduction 
et pour l’hivernage. Il faut noter que les fluctuations de la 
faune sont bien plus brutales que celles de la flore». 


«Sans intérêt : Z 0 — aucun intérêt particulier». 


«Intéressant : Z 1 — Ensemble d'espèces liées à un biotope 
et présentant des caractéristiques précises en relation avecile 
milieu : par exemple faune psammophile, faune aquatique 
des marais, faune sylvatique, faune des talus, etc.». 


«Très intéressant : Z 4 — La faune, liée à un milieu, 
comporte des espèces rares (aire restreinte, limites d'aires, 
relique d’une faune disparue) ou des sous-espèces endémi- 
ques». 


«Exceptionnel : Z 9 — La faune comporte des espèces 
menacées d'extinction, qui se reproduisent ou dépendent du 
territoire considéré : leur protection constitue un devoir 
international (...). La zone constitue une zone de rassemble- 
ment migratoire capitale sur le plan international». 


A ces différents critères initialement proposés par LUCAS, 
BROSSELIN (1974) en ajoute deux concernant les potentia- 
lités naturelles et les potentialités éducatives : 


Cotation des potentialités naturelles 


«Aucune possibilité P 0 — Quoi qu'on fasse, il sera impos- 
sible d’obtenir une amélioration suffisante pour que la zone 
considérée monte de classe sur le plan zoologique ou sur le 
plan botanique». 


«Potentialité intéressante P 1 — La zone peut gagner un 
échelon après aménagement approprié ou accroître un peu sa 
valeur pour les espèces présentes». 


«Potentialité très intéressante P 4 — La zone peut gagner 
deux échelons ou accroître largement sa valeur pour la faune 
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ou la flore sauvage déjà présentes sans changer d'échelon». 


«Potentialité exceptionnelle P 9 — La zone peut gagner 
trois échelons ou accéder à un niveau exceptionnel sur le plan 
zoologique (en particulier par réimplantation) ou accroître 
de façon exceptionnelle sa valeur pour la faune et la flore déjà 
présente». 


Cotation des potentialités éducatives 
(Critère F Formation du public) 


«Aucune possibilité F0 — Le milieu est trop restreint, trop 
fragile, sa capacité d'accueil est limitée tout au plus au gar- 
dien et aux scientifiques spécialisés dans son étude». 


«Potentialité intéressante F 1 — Le territoire peut recevoir 
des groupes de visiteurs accompagnés d’un guide, au moins 
une partie de l'année. Un petit aménagement (sentiers par 
exemple) est possible si nécessaire». 


«Potentialité très intéressante F 4 — Le territoire peut 
recevoir un public nombreux, au besoin limité dans l’espace 
des aménagements non perturbateurs, points d'observation 
et autres installations fixes qui permettent de se dispenser le 
cas échéant d'encadrement humain direct. La période de 
visite intéressante dure au moins quatre mois». 


«Potentialité exceptionnelle F 9 — Par sa situation géo- 
graphique, la zone est susceptible de drainer un grand nom- 
bre de visiteurs (de 200.000 à 400.000 visiteurs par an) 
accueillis au besoin avec quelques aménagements (possibili- 
tés d'implantation d'un centre d'accueil du type «visitor cen- 
ter» américain dans la zone ou en périphérie de celle-ci sans 
problèmes)». 


On pourrait se livrer à une analyse critique en règle de ce 
texte qui ne manque pas de définitions du type «est inintéres- 
sant ce qui est sans intérêt et exceptionnel ce qui est excep- 
tionnel» : elles traduisent de façon caricaturale la subjectivité 
des appréciations. En revanche, on sent que tout ceci s’ap- 
puie surune riche expérience pratique, qui fait que les propo- 
sitions émises ne manquent pas d'intérêt, en dépit d’un cer- 
tain flou conceptuel, par exemple sur la notion de liaison 
entre la faune et son milieu (voir par exemple le critère Z 1). 
DUVAL (1981) fait assez justement remarquer que l'échelle 
de LUCAS appose des critères botaniques et zoologiques, 
sans prendre en compte «a valeur globale du site due à la 
complexité et diversité des relations biologiques existant 
entre tous les individus cohabitant dans le milieu (...)». Cet 
auteur propose donc d’utiliser en outre un critère «valeur 
écosystémique» du milieu, dénommé M, qui «prend en 
compte non plus une ou plusieurs espèces dignes d'intérêt 
mais la qualité et la quantité de l'ensemble des individus 
présents et de relations qu'ils s'imposent réciproquement». 
La cotation proposée pour ce critère est la suivante : 


«Sans intérêt M 0 : milieu peu diversifié du point de vue 
botanique et zoologique ; milieu semi-naturel, dont la struc- 
ture et la composition sont particulièrement liées à l’activité 
humaine : sylviculture, marais artificiellement entretenu». 


«Intérêt M 1 : milieu assez diversifié du point de vue végétal 
et zoologique et dont la taille est suffisante pour être qualifié 
de milieu homogène. 


La structure de la phytocénose est : 


— climacique 
— proclimacique 
— paraclimacique 


«Grand intérêt M 4 : milieu très diversifié du point de vue 
végétal et zoologique ; la structure et la composition sont 
climaciques, la superficie est suffisante pour que le site soit 
qualifié de milieu homogène 


ou 
milieu dont la sauvegarde présente un intérêt indéniable pour 
l'équilibre régional ou national (..) 

où 

milieu de classe précédente présentant une superficie large- 
ment supéfieure à la moyenne». 


«Exceptionnel M 9 : milieu exceptionnellement riche et 
diversifié (notamment de nombreuses classes animales sont 
habituellement présentes) 
ou 
milieu dont la sauvegarde est indispensable pour l'équilibre 
naturel international 
ou 
milieu de la classe précédente présentant une superficie lar- 
gement supérieure à la moyenne». 


Si l'idée et en soit intéressante — prendre en compte ce qui 
serait une sorte de «qualité» structurale et fonctionnelle des 
écosystèmes — on voit combien sa mise en oeuvre souffre 
d’un manque de bases conceptuelles assurées. Sans entrer 
dans une critique d’assertions hasardeuses (par exemple, un 
milieu, pour être qualifié d’homogène, doit être suffisam- 
ment grand...), il faut bien reconnaître que lon ne sait pas 
comment exprimer cette «qualité» qui dépend à la fois de la 
richesse spécifique, de l'étendue du milieu et de son rôle dans 
l'équilibre naturel régional, national ou international. 


Indépendamment du problème de la solidité de leurs fon- 
dements rationnels, ces méthodes appellent deux critiques 
majeures. La première porte sur les critères retenus pour la 
cotation : les uns sont relatifs aux composantes naturelles- 
géologiques, zoologiques, botaniques, «écosystémiques» — 
des sites, les autres à la perception et à l’utilisation que l’on 
peut en avoir. Le critère esthétique est tout particulièrement 
difficile à manier, comme l’a bien ressenti BOURNERIAS 
(1981), sans toutefois pouvoir s’en libérer totalement. Il est 
certain que si l’on procède à des évaluations en terme de 
qualité des paysages, il est difficile de démêler critères intrin- 
sèques et critères de perception, ce qui ne facilite pas l’expres- 
sion et la justification des résultats auprès des utilisateurs 
{voir TIPS, 1984 par exemple). Au plan purement technique, 
la cotation finale résultant de l'addition de notes correspon- 
dant à des critères de deux catégories, mais dont les nombres 
varient selon les auteurs (E d'une part, G, B et Z de l’autre 
pour LUCAS;E et F d'une part, G, B, Z et P pour BROSSE- 
LIN par exemple), on voit mal ce que peut signifier la note 
inale. 


De ce point de vue, la démarche de TOMBAL et MÉ- 
RIAUX (1981), tout en conservant le même type d'échelle de 
cotation, représente un progrès indéniable. En effet elle dis- 
tingue ce que les auteurs appellent la «valeur naturelle intrin- 
sèque» des sites, définie à partir de critères botaniques, z00- 
logiques et géologiques et de critères de superficie, et leur 
«valeur naturelle relative», qui prend en comtpe le nombre 
d’habitant de la zone d'influence de sites, ou encore la pres- 
sion industrielle (voisinage de sources polluantes), ou enfin la 
pression touristique. Les critères de valeur intrinsèque don- 
nent lieu à une notation de type 0, 1,4, 9, et la valeurnaturelle 
relative est exprimée par un facteur multiplicatif appliqué au 
total des notes obtenues (tableau XX). L'évaluation défini- 
tive tient compte enfin des possibilités d'amélioration des 
sites et de leur capacité d'accueil éducatif, de même que le 
proposent BROSSELIN (1974) et BOURNERIAS (1981), 
lequel ajoute à l'échelle de LUCAS un critère «pédagogique». 


Ces diverses méthodes sont conçues pour évaluer chaque 
écosystème pour lui-même, alors que l’idéal serait de le faire 
en tenant comte de l’écocomplexe dont il fait partie, ou même 
d'évaluer globalement celui-ci. Cette nécessité a été claire- 
ment ressentie par TOMBAL et MERIAUX qui écrivent : 


. «Cependant, il est important de comptabiliser, en les addi- 
tionnant, les écosystèmes naturels contigus formant des 
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Cotation des critères botanique, zoologique et géologique 


1 
4. Espèce ou communauté ou élément rare 
9 


Espèce ou communauté ou élément quasi-irremplaçable. 


TABLEAU XX 


Méthode de cotation et de hiérarchisation des sites de TOMBAL 
et MÉRIAUX (1981) 


0 Espèce ou communauté ou élément géologique sans intérêt particulier 
Espèce ou communauté typée ou élément typé, mais non rare 


Cotation du critère écosystémique (superficie, en km? d’un seul tenant) 


Écosystèmes du type I Écosystèmes du type II Écosystèmes du type III Note 
3 0,5 0,03 ( 
3-20 0,5-3 0,03-0,1 1 
20-100 3-10 0,1-2 4 
100 10 2 9 


Type 1 : dominante forestière 


Valeur naturelle intrinsèque (somme des 4 notes) 


0 : très faible 
1-2: faible (niveau local) 
3-8 ! moyen (niveau régional) 
9-14 : supérieur (niveau national) 
15-36 : supérieur (niveau international) 


Valeur naturelle relative 


Facteur multiplicatif : 


Type II : eaux stagnantes, dunes, estuaires, prairies humides, forêts hydrophiles. 
Type III : landes, pelouses sèches, tourbières, eaux courantes... 


3 : zone d'influence comportant plus de 2 millions d'habitants ou zone de forte pression industrielle ou touristique. 
2 : zone d'influence comportant plus d’un million d'habitants ou zone de moyenne pression industrielle ou touristique. 


1 : zone d'influence comportant moins d’un million d'habitants ou zone de faible pression industrielle ou touristique. 


synécosystèmes d’un seul tenant : les caractères physico- 
chimiques montrent souvent une solidarité obligatoire entre 
les écosystèmes contigus ; des espèces et communautés végé- 
tales sont souvent liées aux contacts ; des espèces animales de 
grande taille et farouches par rapport à l’homme sont sou- 
vent inféodées à plusieurs systèmes contigus. Il y a donc un 
intérêt fondamental à regrouper les écosystèmes et les sites 
élémentaires en sites étendus où mégasites d’un seul tenant. 
Dans ces conditions, ces mégasites naturels peuvent être 
évalués en intégrant les critères des sites élémentaires (bota- 
nique, zoologique, écosystémique et géologique), sans dépas- 
ser les cotes respectives 0, 1, 4, 9. En particulier, la valeur 
écosystémique, essentiellement quantitative, doit être obte- 
nue en intégrant les cotes des écosystèmes contigus, sans 
cependant dépasser les niveaux 0, 1, 4, 9». 


Si le problème est parfaitement posé, la méthode par som- 
mation des cotes reste fort discutable, en ce sens qu'elle 
procède par simple apposition des données, sans exprimer ce 
qui fait le caractère intégré des écocomplexes, notamment le 
rôle que peuvent y jouer certaines interfaces vis-à-vis de la 
richesse spécifique et de la stabilité de l’ensemble. 


La seconde critique majeure qui doit être faite à toutes les 
méthodes analogues à celle de LUCAS porte justement sur 


leur caractère pseudo-numérique. Ce problème a donné lieu 
à de vives discussions au Colloque de Metz sur l'évaluation 
biologique du territoire (mars 1980). La tentation est grande 
en effet de bâtir des échelles chiffrées pouvant donner lieu à 
une codification, par exemple sur des fiches synthétiques en 
vue d’une informatisation des données. On peut espérer aussi 
impressionner des interlocuteurs non avertis par une appa- 
rence de quantification. Or, en réalité, il n’en est rien : ces 
échelles ne correspondent à aucune méthode métrique et l’on 
pourrait tout aussi bien remplacer 0, 1, 4 et 9 par 10, 102, 10° 
et 10* ou n'importe quoi d'autre. Il y a là un danger qu'il ne 
faut pas sous-estimer, même si l’on peut admettre qu'il s’agit 
simplement de modes d'expression conventionnels. 


On comprend alors que certains chercheurs, en réaction 
vis-à-vis de tels systèmes de cotations empiriques à expres- 
sion arbitraire des résultats, aient tenté des approches se 
voulant plus objectives. 
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B — UN ESSAI D'OBJECTIVATION DE L'ÉVA- 
LUATION DES MILIEUX NATURELS : LA MÉTHO- 
DE DE GEHU ET GEHU (1981a) 


A partir d'un inventaire très détaillé des prairies salées et 
saumâtres du littoral atlantique, GEHU et GEHU (1981a) 
ont proposé une méthode d'évaluation et de hiérarchisation 
des sites excluant toute appréciation subjective. Chaque site a 
été décrit du point de vue floristique et phytoécologique et les 
surfaces occupées par chaque groupement y ont été quanti- 
fiées ; en outre, on a noté les contacts entre phytocénoses 
différentes. À partir de là, un certain nombre de coefficients 
ont été définis de la façon suivante (GEHU et GEHU, 
1981a). 


1 — Les coefficients de diversité 


a) Le coefficient de diversité floristique d'un site est 
obtenu par l'expression : 


Nombre d'espèces du site 


7 Nombre total d'espèces halophiles 
du littoral atlantique français 


D sp 


b) Le coefficient de diversité phytocoenotique d’un site est 
obtenu par l'expression : 


Nombre de phytocoenoses du site 


D ph X 100 


= Nombre total de phytocoenoses halophiles 
du littoral atlantique français 


c) Le coefficient de diversité des contacts d'un site est 
fourni par l'expression : 


Nombre de phytocoenoses en contact du site 
De -X 100. 
Nombre total de phytocoenoses en contact 
possible 


2 — Les coefficients de rareté 


a) Le coefficient de rareté d'une espèce est donné par 
l'expression : 


Nombre total de sites=Nombre de fois 
où l'espèce est présente 


Rsp= x 100 


Nombre total de sites 


b) Le coefficient de rareté d’une phytocoenose est donné 
par l'expression : 


Nombre de sites — Nombre de fois où 
la phytocoenose est présente 


ts Nombre total de sites 00 


3 — Les coefficients d'originalité 


a) Le coefficient d'originalité spécifique d'un site est 
obtenu par l'expression : 


Somme des R sp. 
Osp =: 
Nombre des espèces du site 


b) Le coefficient d'originalité phytocoenotique d'un site 
est obtenu par l'expression : 


Somme des R ph 


OP ne 
Nombre des phytocoenoses du site 


4 — Le coefficient de qualité botanique (spécifique et phyto- 
coenotique) 


Le coefficient de qualité spécifique et phytocoenotique 
d’un site synthétise les données fournies par les expressions 
précédentes, soit : 


De 
Qb=Dsp+Dph+0sp+Oph+ 5 (1) 
5 — Le coefficient de valeur botanique globale 


La valeur botanique globale du site sera fournie finalement 
par l'addition au coefficient de qualité botanique d’un coeffi- 
cient de surface écosystémique (2), S e, et d'un coefficient 
d'endémisme, En (3): 


VB=Qb+Set+En 


Cette méthode, par rapport aux précédentes, présente 
effectivement l'avantage de passer par une réelle quantifica- 
tion des données, obtenues, il faut le souligner, au prix d’un 
travail de terrain considérable. Celui-ci ne peut être mené à 
bien dans des délais raisonnables que par des spécialistes de 
haut niveau. Toutefois la quantification n’est stricte que 
jusqu'au calcul du coefficient de qualité botanique Qb. En 
effet, la valeur botanique globale VB prend en compte deux 
coefficients supplémentaires, l’un exprimant l'importance de 
la surface du site, mais modulé en fonction de l'état de 
celui-ci, l'autre tenant compte des espèces ou phytocénoses 
endémiques ou en limite d’aires : ces deux coefficients sont 
exprimés selon des échelles arbitraires. 


€ — DISCUSSION 


Les réflexions qui ont été développées au chapitre 1 (Voir 
par exemple la figure 4) montrent qu'il est nécessire de procé- 
der à deux évaluations distinctes : celle de la valeur intrinsè- 
que des milieux et celle de leur valeur sociale. Comme on 
vient de le voir à propos de l'échelle de LUCAS et des 
systèmes de cotation Voisins, il n'est pas souhaitable de baser 
l'évaluation sur une simple addition des notes obtenues par 
référence à divers critères naturels et sociaux apréciés Il est au 
contraire indispensable de procéder d'abord à une stricte 
évaluation des caractéristiques intrinsèques des systèmes éco 


{1) La valeur des phytocoenoses de contact n'est prise en considération que pour moitié par 
rapport aux phytoccenoses du site lui-même. 


2) Qui esten fonction de la surface du site, par tranche de 10 points parkm et de l'état de 
conservation du milieu (expressions pleines si le site est en bon état, au 1/2 ile site est plus 
ou moins altéré, au 1/4 si le site est très altéré). 


{3) Qui est en fonction du nombre d'espèces et phytocoenoses endémiques françaises ou se 
trouvant en limite d'aire.I ny a pas de redondance avec la rareté, car une espéce endémique 
peut être assez largement répandue sur la côte française, tandis qu'une espèce irès rare peut 
tre commune sure ttoral d'autres pays.On donne 10 points parespéce ou phytocoenose 
endémique,  poins par espèces ou phytocoenoses en imite absolue ou en enelaves tés 


logiques, non seulement au niveau d'intégration des écosys- 
tèmes ou des cellules isofonctionnelles, mais encore à celui 
des écocomplexes, comme le suggèrent TOMBAL et MÉ- 
RIAUX (1981). C'est seulement dans un deuxième temps que 
des critères extrinsèques doivent être considérés, qui expri- 
meraient la valeur qu'écosystèmes et écocomplexes peuvent 
avoir vis-à-vis de la société. 


Une rationalisation des méthodes s'impose donc. Il est 
toutefois évident qu'elle ne sera acquise qu'au prix d'une 
lourdeur accrue des procédures, comme l'illustre fort bien 
l'approche de GEHU et GEHU (19812). 


Sans trop empiéter sur le dernier chapitre qui situera la 
recherche des méthodes dans une perspective d'ensemble, on 
peut ici indiquer les principaux types de critères intrinsèques 
qui seraient à prendre en compte. 


A l'échelle des écosystèmes, les critères envisageables 
concernent soit la composition spécifique (flore, faune), soit 
l'organisation des systèmes en tant que tels. Dans le premier 
cas un indicateur évident est la richesse spécifique, même si la 
signification profonde de celle-ci reste à comprendre. D'un 
poin de vue pratique, les inventaires doivent être faits, bien 
entendu, pour des groupes permettant des observations et 
des déterminations faciles, En outre, il peut être important 
d'apprécier le degré de rareté des espèces (ou des sous- 
espèces), bien que cela ne soit pas facile. Dans le second cas, 
le critère à considérer en premier est d'ordre typologique : il 
faut définir l'assemblage d'espèces observé. En milieu conti- 
nental, la phytosociologie et la phytoécologie peuvent four- 
nir les méthodes nécessaires ; en milieu marin, des démarches 
analogues sont envisageables sur les peuplements benthiques 
aussi bien végétaux qu'animaux. Le classement typologique 
sera dans tous les cas d'autant plus intéressant qu'il fera 
mieux apparaître les caractéristiques structurales, fonction- 
nelles et dynamiques majeures des écosystèmes observés. De 
ce point de vue, la démarche proposée par AMOROS et al. 
(1982) est exemplaire. Un deuxième critère à prendre en 
compte, une fois le classement effectué, est le degré de rareté 
de l'ensemble fonctionnel observé. Ceci soulève toutefois les 
mêmes problèmes que dans le cas des espèces : il faut en effet 
exprimer ce degré par rapport à un espace de référence, dont 
le choix peut faire appel aussi bien à des raisons administra- 
tives que biogéographiques. 


A l'échelle des écocomplexes, les critères relatifs à la com- 
position spécifique sont à nouveau à utiliser, qu'il s'agisse de 
la richesse spécifique de certains groupes ou du degré de 
rareté des espèces. On peut de même prendre en compte le 
degré derareté des groupements. À ce stade de l'évaluation, il 
suffit de cumuler les données obtenues pourles divers écosys- 
tèmes constitutifs. Au-delà, il faudrait définir des critères 
exprimant les traits structuraux et fonctionnels majeurs des 
écocomplexes, par exemple la diversité des cellules isofonc- 
tionnelles, celle des interfaces, ou encore la diversité géomor- 
phologique. 


D — CONCLUSIONS 


L’écologie des paysages et des écocomplexes en est encore 
à ses débuts et, si les concepts ne manquent pas, les études 
précises sont encore rares (BLONDEL, 1986). Néanmoins, 
comme l'écrit celui-ci, «un riche avenir lui est promis et son 
importance théorique et appliquée à la gestion et à la conser- 
vation de l’environnement est considérable». 


En France tout particulièrement l'écologie des systèmes 
d'écosystèmes en est effectivement à ses premiers pas. Il est 
donc normal que la bioévaluation à l'échelle des écocom- 
plexes soit véritablement balbutiante, ce qui explique le 
caractère assez hétéroclite du présent chapitre. 
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Évaluer des systèmes écologiques Suppose tout d'abord 
l'existence d'une typologie. Nous reprendrons ce problème, 
dont l'importance a été soulignée par exemple par SERVAN 
(1982), dans le prochain chapitre. Constatons simplement ici 
qu'il y a besoin de méthodes normalisées de description des 
écosystèmes et des écocomplexes. En l’état actuel, pour ce qui 
est du domaine continental, la phytosociologie et la symphy- 
tosociologie sont les disciplines les mieux à même d'offrir une 
méthodologie rationnelle. Elles ont évidemment l'inconvé- 
nient de ne pas exprimer directement certains traits structu- 
raux et fonctionnels majeurs, mais la phytosociologie a en 
tout cas l'avantage de désigner des entités dont on a l'assu- 
rance qu'elles sont «isofonctionnelles», même si on en 
connaît encore mal le fonctionnement. 


Afin de mieux saisir la structure des écocomplexes, des 
approches comme celles de BAUDRY et BAUDRY-BUREL 
(1982, 1985) méritent d’être développées. L'on devrait en 
parallèle rechercher quels bioindicateurs pourraient intégrer 
les caractéristiques de l’organisation des écocomplexes. Les 
Oiseaux sont indiscutablement les meilleurs candidats à cette 
fonction, mais il faudrait davantage d'études méthodologi- 
ques montrant quels descripteurs seraient les plus utiles en 
fonction des informations recherchées : la richesse spécifi- 
que, la diversité interbiotopes ou la distribution d'abon- 
dance, par exemple, ne fournissent pas exactement les mêmes 
indications. 


Les écocomplexes correspondent indiscutablement à 
l'échelle la plus pertinente pour poser les problèmes de ges- 
tion, donc d'organisation rationnelle des rapports entre les 
hommes et les milieux. Au-delà du diagnostic purement typo- 
logique, il faut donc caractériser l'impact des activités 
humaines existantes et évaluer les diverses composantes d’un 
écocomplexe. vis-à-vis des usages que l'on peut en faire, de la 
conservation à la suppression. C’est pourquoi j'ai évoqué 
dans ce chapitre les méthodes de bioévaluation du degré 
d'artificialisation des milieux et celles qui permettent de 
caractériser la pollution de l'atmosphère. I] serait souhaita- 
ble que les premières se développent à des fins cartographi- 
ques : des cartes faisant apparaître l'intensité de l’artificiali- 
sation constituent des outils performants de diagnostic 
(GEHU et GEHU, 1981b). 


Les méthodes d'évaluation de la pollution atmosphérique 
à l'aide des Lichens épiphytes offrent également des possibili- 
tés de cartographie. À condition d’utiliser une grille d'obser- 
vation suffisamment serrée, elles peuvent montrer l'influence 
des sources polluantes sur les écosystèmes en fonction de la 
distance et de la configuration spatiale de l'écocomplexe 
(topographie, rugosité), celle-ci conditionnant la circulation 
des flux atmosphériques. Cartes d’artificialisation et cartes 
des pollutions permettraient ainsi de cerner de façon objec- 
tive certaines pressions d’origine anthropique et contribuer 
ainsi à la hiérarchisation des milieux. 


Les problèmes que pose celle-ci ont été évoqués au tra- 
vers de la présentation de quelques échelles de cotation. L'un 
des plus importants concerne l'espace de référence au sein 
duquel la hiérarchisation est faite. Celle-ci étant un guide 
pour la gestion, elle est le plus souvent réalisée dans des 
espaces définis pour des raisons administratives. Il serait 
souhaitable qu'elle soit d’abord faite à l'échelle deterritoires 
ayant une suffisante unité écologique et humaine, donc 
d’écocomplexes convenablement délimités (même si l’on sait 
les difficultés qu'il peut y avoir à préciser des limites entre 
Systèmes écologiques). C'est ainsi que le degré de rareté de 
sous-espèces, d'espèces ou de groupements pourrait être 
défini dans un premier temps. Il pourra être exprimé ensuite 
en considérant les espaces administratifs à différentes échel- 
les (du territoire communal au territoire national), mais en 
tenant compte de l'intersection de ceux-ci avec les aires de 
distribution complètes des entités considérées. 
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Dans le même esprit, la hiérarchisation des milieux devrait 
prendre en compte un aspect structural important de l'éco- 
complexe : la taille et la forme de chaque écosystème, la 
nature des interfaces qui le limitent, sa distance aux écosys- 
tèmes de même nature les plus proches, sont en effet des 
caractéristiques essentielles à évaluer, car elles conditionnent 
les possibilités de renouvellement de l'écosystème, qu’elles lui 
soient propres ou dépendent des écosystèmes équivalents 
voisins. 


Ces quelques observations sont loin d’épuiser le sujet, mais 
elles suffisent à montrer l'importance des recherches fonda- 
mentales sur la structure et le fonctionnement des écocom- 
plexes pour produire les bases d'une bioévaluation vraiment 
rationnelle. Il n'est cependant pas toujours possible d’atten- 
dre les résultats de la recherche, car la demande de procé- 
dures de hiérarchisation est souvent pressante, L'empirisme 
ne peut donc être évité. Il se traduit par le choix de critères 
aussi pratiques que possible, mais dont on n'a pas la certitude 
qu'ils soient les plus pertinents. L'essentiel est en tout cas de 
définir des procédures claires et reproductibles, excluant les 
appréciations subjectives. 
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CHAPITRE VI 


BIOÉVALUATION ET BIOINDICATEURS : 
QUELLES PERSPECTIVES ? 


L'objectif du présent travail était de réaliser «la synthèse et 
l'évaluation des recherches sur la mise au point d'indicateurs 
biologiques permettant de caractériser l'état et les transfor- 
mations des écosystèmes». Sans nul doute, prétendre à à l’ex- 
haustivité eût été utopique. En revanche, il était possible 
d'établir un large panorama des recherches pour illustrer 
l'essentiel des méthodes de bioévaluation existantes. 


Le bilan d'ensemble laisse une impression mitigée. Cert 
il existe des méthodes qui semblent prometteuses ou font dé) 
Pobjet d'utilisations régulières, mais il faut reconnaître que 
nombre de recherches sur les bioindicateurs sont loin de 
déboucher sur des méthodes de diagnostic opérationnelles. 


Au terme de ce travail, il se dégage quelques problèmes 
majeurs qui conditionnent le développement d’une véritable 
bioévaluation. L'objectif du diagnostic écologique est, rap- 
pelons-le, de rendre possible des décisions de gestion, grâce à 
une détermination méthodique de la nature et de l’état des 
écosystèmes et à l'appréciation dse leurs évolutions possibles 
au sein des écocomplexes dont ils font partie. Que faut-il 
donc entendre par «nature», «état» et «évolution» d’un éco- 
système ? Ces problèmes ont été abordés dans le premier 
chapitre, mais comme ce sont peut-être les concepts les plus 
fondamentaux de l'écologie qui sont en cause, la réflexion à 
leur sujet se poursuivra encore longtemps ! Les autres pro- 
blèmes sont d’ordre méthodologique : à supposer que les 
premiers aient été clarifiés, on peut alors envisager les condi- 
tions à respecter pour mettre au point des méthodes de 
bioévaluation pratiques et fiables. 


Ces problèmes devraient maintenant faire l'objet de ré- 
flexions entre spécialistes des divers domaines de l'écologie, 
en vue de définir des axes de recherche à favoriser. Je me 
limiterai ici à proposer quelques pistes qui mériteraient d'être 
explorées plus avant. 


I — DYNAMIQUE DES SYSTÈMES 
ÉCOLOGIQUES ET TYPOLOGIE 


De nombreuses recherches sur les forêts tempérées et tro- 
picales montrent le rôle essentiel de certaines perturbations 
dans le renouvellement de ces écosystèmes, qu'il s'agisse des 
ouvertures provoquées par la chute d'individus isolés (cha- 
blis) ou de destructions de plus grande ampleur, dues par 
exemple à des ouragans. BLONDEL (1986) (1) en a proposé 


(1) BLONDEL (1), 1986. — Biogéographie évolutive. Masson, Paris, 221 p. 


une vue synthétique qui l’a conduit à introduire le concept de 
métaclimax, dont je transposerai la définition de la façon 
suivante : 


Au Sein d’un écocomplexe, les écosystèmes représentant 
les divers stades successionnels d’une même série dynamique 
(donc appartenant à un même sigmetum) forment un méta- 
climax si leur agencement spatial assure une connectivité 
suffisante pour qu'en chaque point la succession puisse arri- 
ver à son terme, selon une dynamique spontanée qui contri- 
bue ainsi à la pérennité de l'ensemble. 


Cette dynamique affecte un stock déterminé d'espèces 
végétales et animales, stock qui est le produit d’une certaine 
histoire évolutive. À l'échelle de temps de la dynamique 
successionnelle, ce stock reste stable. Il peut changer, en 
revanche, à une échelle de temps bien plus longue, du fait 
d’une dynamique évolutive engendrant extinctions, exten- 
sions et spéciations. 


La distinction de ces deux échelles de temps permet de 
dépasser l'opposition mise en relief au chapitre L'entre théorie 
climacique et théorie de stratégies adaptatives. Il est alors 
possible de mieux cerner les objectifs du diagnostic écologi- 
que. 


En toute rigueur, si un métaclimax est soumis à une dyna- 
mique évolutive transformant son stock d’espèces, le cycle 
successionnel qui assure son renouvellement à court terme ne 
se boucle pas. Néanmoins, si la dynamique évolutive est très 
lente, on peut dans la pratique admettre l'existence d’un cycle 
qu'ilest alors possible de caractériser par un ensemble d'états 
successifs statistiquement définis. Au sein d’un métaclimax, 
en un lieu donné et pendant une certaine durée, on peut 
observer un assemblage d'espèces formant un écosystème 
concret, assimilable à l’un de ces états. Nous dirons que tout 
écosystème qui, par ses caractères structuraux et fonction- 
nels, s'inscrit dans une série dont il suit spontanément la 
dynamique naturelle correspond à un «état sériel». 


Les interventions humaines dans un écocomplexe peuvent 
avoir plusieurs types de conséquences vis-à-vis de la dynami- 
que des successions assurant le renouvellement des métacli- 
max. À l'écheiie d’une station, elles peuvent induire un sys- 
tème écologique situé plus précocement dans une série que 
l'écosystème initialement en place, mais qui peut correspon- 
dre à un état sériel bien défini, par rapport auquel il ne 
présente pas de modification sensible. Des perturbations 
physico-chimiques du milieu et des changements de la com- 
position spécifique peuvent en outre écarter plus ou moins 
l'écosystème de son état sériel. Enfin, des modifications de la 
structure de l'écocomplexe, en isolant l'écosystème considéré 
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des autres composants du métaclimax dont il fait partie, 
peuvent réduire ses possibilités de participation au cycle 
successionnel. 


Le diagnostic, considérant un écosystème sur une courte 
échelle de temps, aura donc pour objectif d'apprécier 
l'adéquation de ce système à un état sériel déterminé et 
d'apprécier ses possibilités à passer spontanément par les 
états suivants. Ceci suppose l'obtention d'informations à la 
fois sur la structure et le fonctionnement de l'écosystème et 
sur l'organisation de l’écocomplexe où il est inséré. 


Le diagnostic peut aussi envisager d'apprécier la capacité 
d'un écosystème à s’ajuster, par des transformations plus ou 
moins profondes, à des changements durables de l'environ- 
nement tout en conservant ses possibilités de participer à une 
série dynamique dont les différents stades, corrélativement, 
se transforment aussi. C’est cette capacité qui peut être éva- 
luée dans le cadre d'une théorie comme celle des stratégies 
adaptatives, mais on entre là dans un domaine beaucoup plus 
spéculatif. 


Ces diverses considérations pourraient ouvrir de nouvelles 
perspectives en ce qui concerne les recherches d'ordre typo- 
logique. Il est tout d’abord nécessaire d'envisager une typo- 
logie des métaclimax s'appuyant sur une caractérisation des 
séries dynamiques établie sur des bases statistiques. La mise 
enévidence d'états sériels suffisamment durables permettrait 
ensuite d'établir une typologie des écosystèmes exprimant 
clairement leur position dans les dynamiques successionnel- 
Is. 


Dans le cas des milieux continentaux, la phytosociologie et 
la symphytosociologie offrent actuellement les meilleures 
possibilités pour construire des typologies rationnelles. Tou- 
tefois, elles imposent peut-être un/cadre trop rigide et elles 
comportent un risque de conflits d'ordre nomenclatural, 
superfétatoires dans le cadre de diagnostics localisés. 


Cependant, le classement typologique des écosystèmes en 
tant qu'états sériels ne suffit pas, car, on l’a vu, l'appréciation 
de leurs potentialités doit tenir compte de leur agencement 
spatial et de la structure des interfaces qui en résultent. 
L'analyse structurale et fonctionnelle des écocomplexes, 
outre son intérêt fondamental, apparaît ainsi comme un 
thème de recherche majeur pour l'application efficace de 
l'écologie à la gestion du patrimoine naturel. 


II — LA QUALITÉ DES SYSTÈMES 
ÉCOLOGIQUES : UN CONCEPT VIDE ? 


La figure 5 (chap. 1) maintenait volontairement une cer- 
taine ambiguïté entre utilisation des indicateurs à des fins 
typologiques et diagnostic de qualité. Tout au long du pré- 
sent travail, cette ambiguïté a été mise en relief. Souvent, le 
concept de qualité apparaît comme un recours lorsqu'on ne 
sait pas expliquer l’altération d’un milieu pour une cause 
simple. On parle alors d'une «baisse de qualité», et les indica- 
teurs biologiques sont supposés donner une estimation de 
cette baisse. 


e problème est particulièrement délicat, car, en dernière 
analyse, c’est le bien-fondé de la bioévaluation qui est en 
cause. S'il s’avérait qu'un investissement considérable en 
moyens de recherche n'avait pour autre résultat que de pro- 
poser des pseudo-mesures d’une grandeur que l'on reste 
incapable de définir, la crédibilité de l’écologie comme 
science génératrice d'applications utiles pourrait être mise en 
question. 


En raison de sa connotation anthropocentrique, le terme 
de qualité devrait être évité lorsqu'il s'agit d'évaluer les pro- 
priétés intrinsèques des systèmes écologiques. Il pourrait 


éventuellement servir lorsque l'on envisage l'aptitude de ces 
systèmes à satisfaire tel ou tel besoin social, par exemple 
quand on juge de leur adéquation à des normes préétablies. 


Si l’on admet la portée générale des concepts de métacli- 
max et de cycle successionnel, le vrai problème est celui de la 
caractérisation de l'écart existant entre l'état d'un écosystème 
modifié et l'état sériel auquel il correspond. Selon la termino- 
logie employée au chapitre I (fig. 2et 3), il s’agit d'évaluer une 
distorsion entre un état théorique et un état réel. C’est ce que 
prétendent faire les divers indices empiriques présentés dans 
les chapitres précédents, ainsi que les méthodes utilisant des 
variations d'indices de diversité ou de structures d'abondan- 
ce! 


Dans la mesure où les états sériels de référence ne peuvent 
être définis que de façon statistique, il pourrait ne pas y avoir. 
de limite nette entre états encore «naturels» et états déjà 
modifiés. Si la dynamique de la dérive induite par les facteurs 
anthropiques ne comporte pas de phénomène de seuil, il est 
indispensable que la méthode de diagnostic utilisée permette 
au moins un classement ordonné des écosystèmes en fonction 
de leur écart à l'état sériel. Des échelles peuvent alors être 
construites, selon un système arbitrairement défini. Par souci 
de clarté, il est évidemment préférable d'associer la note la 
plus basse à la distorsion la plus faible et la plus élevée à la 
distorsion la plus forte. La notion de distorsion étant plus 
aisée à comprendre que le concept de qualité, on éviterait 
ainsi l'emploi d’échelles faisant correspondre leurs notes à 
différents «niveaux de qualité» impossibles à définir de façon 
concrète et univoque. 


L'accent étant mis sur les phénomènes de distorsion pro- 
voqués, directement ou non, par les activités humaines, il 
devient indispensable de comprendre en quoi les perturba- 
tions anthropiques se distinguent des perturbations natu- 
relles qui entretiennent la dynamique des métaclimax. 


Si l'on voit bien la différence dans le cas des empoisonne- 
ments par les polluants, le problème peut être bien plus subtil 
quand il s'agit des modifications de la composition et de 
l’organisation des écosystèmes manipulés par l'homme. On 
peut en effet concevoir que de telles perturbations soient 
volontairement provoquées pour maintenir l’existence si- 
multanée de différents états sériels et faciliter ainsi le renou- 
vellement dynamique des métaclimax. L'organisation et le 
maintien d’une certaine hétérogénéité au sein des écocom- 
plexes peuvent de la sorte constituer un renforcement de leurs 
potentialités fonctionnelles et adaptatives. On le voit, une 
réflexion approfondie sur les perturbations en tant qu’outils 
de gestion ne serait pas inutile. 


III — DE L'UTILITÉ DES INDICATEURS 
BIOLOGIQUES 


. Ce qui précède permet de mieux cerner l'intérêt et les 
limites des bioindicateurs. La figure 5 (chap. 1) montre que 
deux grands types de fonctions peuvent leur être assignés. 


En premier lieu, des bioindicateurs peuvent servir à la 
détection et, éventuellement, à la mesure d’un facteur de 
perturbation précis. Ces indicateurs ne peuvent avoir d’inté- 
rêt que s’ils sont spécifiques, justes et suffisamment sensibles. 


A propos des bioessais, mais aussi de divers indices empi- 
riques de pollution ou de perturbation physique du milieu, 
comme le piétinement, nous avons vu combien le problème 
de la Spécificité est difficile, de multiples causes pouvant 
combiner leurs effets. L'exemple des bioaccumulateurs a, de 
son côté, montré l'importance de la justesse : si ces orga- 
nismes peuvent faciliter la détection de polluants précis, il ya 
en revanche bien des incertitudes quant aux relations existant 
entre concentration dans les organismes et concentration 


dans le milieu. Enfin, la sensibilité des bioindicateurs est le 
plus souvent insuffisamment testée. Il s’agit pourtant là d’un 
point essentiel, notamment si l’on souhaite que les bioindica- 
teurs aient une fonction d'alarme. Dans chaque situation, en 
effet, il faut bien peser les avantages et inconvénients d’un 
système d'avertissement. Choix des bioindicateurs et mise au 
point des procédures doivent être faits après la définition 
d’une cote d’alerte tenant compte des risques encourus par 
les milieux surveillés et de la balance entre coûts liés soit au 
déclenchement trop fréquent d’interventions inutiles, soit au 
contraire à des interventions lourdes parce que trop tardives. 
On voit combien la notion de seuil est arbitraire, qu'il existe 
ou non des effets de seuil dans le processus de transformation 
des écosystèmes perturbés. 


Une deuxième fonction possible des bioindicateurs est 
d'ordre typologique, fonction difficile à dissocier, au plan 
méthodologique, de celle qui consiste à caractériser l'écart 
entre l’état actuel d’un écosystème et l’état sériel qui lui 
correspond. Dans ces domaines, les bioindicateurs peuvent 
être particulièrement utiles. Encore faut-il pour cela qu'ils 
satisfassent à un certain nombre de critères. Trop souvent, les 
auteurs proposant des bioindicateurs ne s'en sont guère 
préoccupés. 


Ces critères sont pourtant assez évidents : un bioindicateur 
doit être facile à utiliser, avoir un bon pouvoir de discrimina- 
tion et être fiable. Enfin, il doit pouvoir être utilisé dans un 
espace géographique aussi étendu que possible. 


La facilité d'utilisation implique des méthodes d’échantil- 
lonnage standardisées aussi légères que possible et la prise en 
compte de taxons reconnaissables sans devoir faire appel à de 
rares spécialistes. L'utilisation d'organismes plus difficiles à 
échantillonner et à déterminer que d’autres ne devrait donc 
être proposée qu’une fois la preuve faite de leurs plus grande 
capacité à satisfaire à d'autres critères. 


Le pouvoir de discrimination, par exemple, est important à 
considérer, aussi bien pour des indicateurs typologiques que 
pour des indicateurs de distorsion. La fiabilité constitue une 
autre exigence majeure : un bioindicateur doit être un ins- 
trument fidèle, donnant toujours la même information — 
quelle que soit sa précision — lorsque sont comparées des 
situations identiques dans l’espace ou dans le temps. Il se 
dégage chez les chercheurs un large consensus pour reconnaî- 
tre une plus grande fiabilité aux indicateurs plurispécifiques. 
Ce consensus ne dispense pas d’une vérification effective de 
la fiabilité, ce qui est rarement fait : la validation spatio- 
temporelle des indicateurs écologiques ne semble pas être une 
préoccupation majeure des chercheurs, alors qu'elle condi- 
tionne le passage à la pratique. Ilest en particulier nécessaire 
de définir le champ géographique au sein duquel un bioindi- 
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cateur est réellement fiable. Plus ce champ est vaste, plus 
l'indicateur pourra être utile, Toute proposition d’indicateur 
devrait donc préciser au moins l'étendue vraisemblable de sa 
zone d’utilisation. 


La conception d’un indicateur écologique peut s'appuyer 
sur des bases théoriques ou suivre une démarche empirique. 
Cependant les théories sur la structure des communautés ne 
sont pas si avancées qu’elles permettent d'élaborer des indi- 
cateurs à signification vraiment précise. Il est donc peu ren- 
table, sauf exception, d'utiliser par exemple des indices de 
diversité ou des structures d’abondance, d'autant plus que 
cela nécessite des échantillonnages exhaustifs exploités au 
niveau spécifique. En revanche, des études comparatives bien 
menées peuvent dégager des espèces qui, seules ou diverse- 
ment combinées, constituent des bioindicateurs pratiques. Si 
l'objectif est la mise au point d'indicateurs typologiques, 
l'analyse multivariée des données prises dans le plus grand 
nombre possible de stations constitue sans doute la meilleure 
démarche. De même, la mise au point d'indicateurs de distor- 
sion doit s'appuyer sur des comparaisons le long de nets 
gradients de perturbation, suivies si possible par des études 
expérimentales, afin de passer du constat de variations 
concomitantes à la mise en évidence de relations causales 
effectives. Dans tous les cas, une validation spatio-temporel- 
le est indispensable. 


Outils de diagnostic, les indicateurs biologiques ne don- 
nent pas à eux seuls les moyens d’une bioévaluation com- 
plète. En effet, s'ils peuvent informer sur un facteur de per- 
turbation précis, contribuer au classement typologique des 
systèmes écologiques ou caractériser leur degré de transfor- 
mation, ils ne donnent pas nécessairement des informations 
sur les évolutions possibles de ces systèmes. De fait, ils ne 
peuvent avoir une signification dynamique que si l’on dis- 
pose au préalable d’une connaissance suffisante de la dyna- 
mique spontanée des systèmes écologiques et de leur capacité 
de restauration lorsqu'ils ont été altérés. 


Pour autant, il ne faut pas se contenter d'attendre les 
progrès de la recherche fondamentale, tandis que la dégrada- 
tion du patrimoine naturel se poursuit. On doit au moins 
surveiller les évolutions induites par les activités humaines et 
en limiter l'impact dès que possible. Dans ce contexte, tout 
bioindicateur d'une pollution précise ou du degré de distor- 
sion des écosystèmes peut constituer un instrument précieux, 
dans la mesure où il est réellement pratique et fiable. 


Au demeurant, les actions de gestion ne s’organiseront de 
façon toujours plus rationnelle qu’au fur et à mesure des 
progrès de l'écologie des écocomplexes, seule à même de faire 
comprendre le jeu des interactions qui orientent en chaque 
lieu la dynamique des assemblages d'espèces. 
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